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1   Einleitung und Zielsetzung 
1 
1   Einleitung und Zielsetzung  
Feinstaub  zählt  als  Verursacher  schwerwiegender  Atemwegs‐  und  Herz‐Kreislauf‐Erkrankungen  zu 
den  gesundheitlich  schädlichsten  Luftschadstoffen weltweit.  Die  Beurteilung  der  Luftqualität  hin‐
sichtlich partikulärer Luftschadstoffe und die Bestimmung der Bevölkerungsexposition gestalten sich 
kompliziert,  da  die  Feinstaubkonzentration  durch  eine  hohe  zeitliche  und  räumliche  Variabilität 
gekennzeichnet  ist.  Eine  Vielzahl  natürlicher  und  anthropogener  Quellen  sowie  komplexe  atmo‐
sphärische Transport‐ und Austauschprozesse  führen  zu komplizierten  raumzeitlichen Mustern der 
Feinstaubverteilung, insbesondere im urbanen Raum. 
Die  Zielsetzung  dieser  Arbeit  besteht  darin,  den  empirischen  Kenntnisstand  zur  raumzeitlichen 
Feinstaubverteilung  in  Städten  durch  kleinräumige  Messungen  sowie  verschiedene  Analysen  zu 
verbreitern  und  Ansätze  für  die  geostatistische  Modellierung  und  Prognose  der  urbanen  und 
regionalen  Feinstaubvariabilität  zu  entwickeln. Hierbei  steht  zum  einen  die  Frage  im Mittelpunkt, 
welche  Verteilungsmuster  der  Feinstaubkonzentration  auf  verschiedenen  räumlichen  Skalen  vor‐
liegen und welche Faktoren diese  steuern. Zum anderen wird die Rolle meteorologischer Einflüsse 
hinsichtlich der zeitlichen Variabilität urbaner Feinstaubkonzentrationen untersucht. Die Ergebnisse 
der Untersuchungen bilden die Grundlage für die Entwicklung von statistischen bzw. geostatistischen 
Verfahren,  die  eine  Modellierung  der  raumzeitlichen  Verteilung  partikulärer  Luftschadstoffe 
ermöglichen. 
Die Arbeit  ist  in  9  Kapitel  unterteilt.  Kapitel  2  gibt  einen Überblick  über  den  aktuellen  Stand  der 
Feinstaubforschung sowie über Ansätze zur Modellierung der raumzeitlichen Feinstaubverteilung. In 
Kapitel 3 wird die Ermittlung der räumlichen Feinstaubverteilung in urbanen Räumen mittels mobiler 
Messungen behandelt. Hierbei werden Ergebnisse von Messkampagnen  in Aachen diskutiert sowie 
die  Steuerungsfaktoren  der  räumlichen  Variabilität  urbaner  Feinstaubkonzentrationen  untersucht. 
Kapitel  4  diskutiert  Ergebnisse  kleinräumiger  Feinstaubmessungen  in  Liège  (Belgien),  die  begleitet 
werden durch numerische Modellierungen der Feinstaubausbreitung mit dem Modell AUSTAL2000. 
Auf Basis der Erkenntnisse aus Kapitel 3 und 4 wird  in Kapitel 5 die Entwicklung eines Regressions‐
modells  dargestellt, welches  die  urbanen  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentrationen  in Abhängigkeit  von 
Emissions‐  und  Landnutzungsindikatoren mit  hoher  räumlicher  Auflösung  für  das  gesamte  Stadt‐
gebiet  Aachens  herleitet.  Kapitel  6  behandelt  die  zeitliche  Variabilität  urbaner  und  suburbaner 
Feinstaubkonzentrationen und ihre meteorologischen Steuerungsfaktoren sowie die Entwicklung von 
Modellansätzen als Grundlage für die Prognose der PM10‐Tagesmittelwerte an zwei unterschiedlich 
belasteten  Standorten.  In  Kapitel  7  werden  die  räumlichen  Verteilungsmuster  der  Feinstaub‐
konzentration auf der regionalen Skala am Beispiel der grenzüberschreitenden Euregio Maas‐Rhein 
untersucht. Hierbei wird die Erzeugung von Echtzeitkarten der regionalen PM10‐Verteilung durch ein 
Interpolationsmodell beschrieben, welches  lokale  lufthygienische Einflüsse  in  Form  von Emissions‐ 
und Landnutzungsdaten in die räumliche Interpolation einbezieht. Kapitel 8 gibt einen Überblick über 
das Instrumentarium von Maßnahmen zur Verbesserung der urbanen Luftqualität. Die Arbeit schließt 
mit einem Fazit in Kapitel 9, welches die wichtigsten Ergebnisse der Arbeit diskutiert. 
Die  Untersuchungen  fanden  im  Rahmen  des  interdisziplinären  Forschungsprojektes  „City2020+“ 
innerhalb  des  Projekthauses  HumTec  an  der  RWTH  Aachen  sowie  des  grenzüberschreitenden 
Interreg‐Projektes „PMlab“ statt. 
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Das  Projekt  „City2020+“ wurde  gefördert  aus Mitteln  der  Exzellenzinitiative  des  Bundes  und  der 
Länder durch die Deutsche Forschungsgemeinschaft (DFG).  
Das Projekt „PMlab“ wurde  im Rahmen des  Interreg‐IV Programms  für die Euregio Maas‐Rhein mit 
Mitteln aus dem Europäischen Fonds für Regionale Entwicklung (EFRE) sowie aus Mitteln des Landes 
Nordrhein‐Westfalen finanziert. 
Die  Promotion wurde  darüber  hinaus  gefördert  durch  ein  Promotionsstipendium  im  Rahmen  der 
„Graduiertenförderung  nach  Richtlinien  zur  Förderung  des  wissenschaftlichen  Nachwuchses  der 
RWTH Aachen (RFwN)“. 
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2  Theoretische Grundlagen 
2.1  Luftverunreinigungen 
Unter  dem Begriff  „Luftverunreinigungen“ werden  im Allgemeinen  jene  Stoffe  betrachtet,  die  die 
natürliche  Zusammensetzung  der  Luft  verändern.  Als Ursache  kommen  sowohl  anthropogene  als 
auch natürliche Quellen in Frage. Natürliche Quellen von Luftverunreinigungen sind z.B. episodische 
Ereignisse  wie  Vulkanausbrüche,  Sandstürme  und Waldbrände,  können  jedoch  auch  periodische 
Vorgänge  wie  die  Freisetzung  von  Blütenpollen  von  Pflanzen  sein.  Bei  anthropogenen 
Luftverunreinigungen  ist  grundsätzlich  zwischen  Stäuben  bzw.  Aerosolen  einerseits  und  Gasen 
andererseits zu unterscheiden (Baumbach 1992). 
Trockene Luft besteht – bezogen auf das Luftvolumen  ‐ zu 78 % aus Stickstoff (N2) und zu 21 % aus 
Sauerstoff (O2). Weitere natürliche Bestandteile der Luft sind Kohlendioxid (CO2, 0,034 %), Argon (Ar, 
0,934 %),  Neon  (Ne,  18,18 ppm),  Helium  (He,  5,24 ppm),  Krypton  (Kr,  1,14 ppm),  Xenon  (Xe, 
0,087 ppm) und Wasserstoff (H2, 0,5 ppm) (Baumüller 1999a). Zu den natürlichen Bestandteilen der 
Luft kommen eine Vielzahl von anthropogen emittierten Spurengasen hinzu, wie die Treibhausgase 
Kohlendioxid (CO2), Methan (CH4), Fluorkohlenwasserstoffe (FCKW), Distickstoffoxid (N2O) und Ozon 
(O3) sowie gesundheitlich relevante Luftschadstoffe wie Kohlenmonoxid  (CO), Schwefeldioxid  (SO2), 
Stickoxide  (NO2),  Feststoffe  (Stäube)  und  organische  Verbindungen  (VOC).  In  großstädtischen 
Atmosphären  wurden  teilweise  mehr  als  1.000  verschiedene  luftgetragene  Spurenstoffe  nach‐
gewiesen, die als potentielle Schadstoffe zu betrachten sind (Baumüller 1999a, 1999b, 1999c). 
Die  erste  nachgewiesene  Form  der  Luftverschmutzung  war  gekennzeichnet  durch  hohe  Konzen‐
trationen schwefelhaltiger Bestandteile (SO2 und Sulfat) sowie Partikel, welche aus der Verbrennung 
von  Kohle  und  schwefelhaltigen  Brennstoffen  hervorgingen.  Städte  mit  dieser  Form  von  Luft‐
verschmutzung  befinden  sich  oft  in  kalten  bzw.  winterkalten  Klimaten,  wo  Stromerzeugung  und 
Hausbrand  die Hauptquellen  von  Emissionen  darstellen. Als  zweite Quelle  der  Luftverschmutzung 
kam in der ersten Hälfte des 20. Jahrhunderts der Automobilverkehr hinzu (Seinfeld u. Pandis 1998). 
Atmosphärische  Verunreinigungen  wurden  bereits  in  der  Antike  registriert.  Urbane  Luftver‐
schmutzung wurde insbesondere für die Stadt Rom von Philosophen und Chronisten wie Plinius dem 
Älteren, Seneca und Horaz dokumentiert, wobei geruchsintensive, also olfaktorisch wahrgenommene 
Belästigungen,  sowie  sichtbarer  Rauch,  der  die  Gebäude  schwärzte,  im  Vordergrund  standen 
(Guderian u. Braun 2000, Baumbach 1992). 
Die  jahreszeitliche Variabilität der Luftverschmutzung sowie meteorologische Einflüsse wurden von 
Reimann im Jahre 1857 beschrieben:  
„In  der  kalten  Jahreszeit  ist  die  Luft  oft  von  einem  beinahe  zu  Dunst  verdichteten  Dampf 
erfüllt,  und  der  Himmel  erhält  dadurch  ein weißliches  oder  graues  Aussehen.  Im  Sommer 
dagegen ist der Dampf viel mehr verflüchtigt, die Wolken, falls sich welche bilden, stehen mehr 
einzeln und abgerundet und das Blau des Himmels dazwischen erscheint viel kräftiger. Auch 
nach einem Regen, der die Luft von Rauch und Staub gereinigt hat, ist die Bläue des Himmels 
oft schöner und reiner.“ (Reimann 1857, S. 18). 
Im  Jahre  1905 wurde  auf  dem  Londoner Hygienekongress  der  Begriff  „Smog“  als Verbindung  der 
Wörter „Smoke“ und „Fog“ geprägt, um die spezielle Situation  länger anhaltender austauscharmer 
Wetterlagen  in den Wintermonaten zu beschreiben,  in der hohe, für Mensch und Natur gefährliche 
2   Theoretische Grundlagen 
4 
Konzentrationen von oxidierten Schwefelverbindungen, Stäuben, Ruß und Aerosolpartikeln auftreten 
(Guderian und Braun 2000). Der sogenannte „London‐Smog“ wurde erstmals  im Dezember 1873  in 
London beobachtet. Im Januar 1880 kam es hier während einer Smog‐Episode zu 1000 Todesfällen. 
Im Dezember 1952 wurden in London mehr als 3.000 Todesfälle über einen Zeitraum von 3 Wochen 
auf eine Smogepisode zurückgeführt, während es 12.000 Fälle im Februar 1953 waren (Anderson et 
al. 2012, Baumbach 1992).  Im Dezember 1930 kam es zu einer Smog‐Episode  infolge einer Durch‐
mischung  von  Schwefeldioxid  aus  lokalen  Fabrikemissionen  mit  einem  dichten  Nebel  über  dem 
Maastal in Belgien. Es wurden in diesem Zusammenhang etwa 60 Todesfälle sowie 6.000 Krankheits‐
fälle registriert (Anderson et al. 2012, Baumbach 1992). Im Ruhrgebiet traten Smog‐Episoden in den 
Jahren 1962, 1979 und 1985 auf  (Baumbach 1992). Ein vom „London‐Smog“ verschiedener Typ  ist 
der „Los Angeles Smog“. Hierbei handelt es sich um einen photochemischen Smogtyp, bei dem aus 
unverbrannten Kohlenwasserstoffen und Stickstoffoxiden aus Autoabgasen bei hohen Temperaturen 
und hoher Einstrahlung vor allem Ozon, aber auch oxidierte Kohlenwasserstoffe, organische Nitrate 
und sogenannte photochemische Aerosolpartikel gebildet werden (Seinfeld u. Pandis 1998). 
Als  grundlegende  lufthygienische  Begriffe  sind  Emission,  Immission  und  Transmission  zu 
unterscheiden.  Als  Emission wird  der  Prozess  der  Abgabe  aller  gasförmigen  und  partikelförmigen 
Luftverunreinigungen  von  Anlagen,  Fahrzeugen  oder  Produkten  an  die  Umwelt  bezeichnet.  Der 
Begriff  Immission beschreibt die auf Menschen, Tiere, Pflanzen, Boden, Wasser, Atmosphäre sowie 
Kultur‐  und  Sachgüter  einwirkenden  Luftverunreinigungen.  Transmission  umfasst  den  Prozess  der 
Ausbreitung bzw. des atmosphärischen Transportes und der Verdünnung von Luftschadstoffen und 
liegt kausal zwischen Emission und Immission (BMU 2002, Baumbach 1992). 
Die Konzentration bzw. Immission eines luftgetragenen Schadstoffes (c) wird üblicherweise als Masse 
des Stoffes (m) pro Luftvolumen,  in dem der Stoff suspendiert  ist (v), ausgedrückt (z.B. mg/m³ oder 
µg/m³) (Baumbach 1992, siehe Gleichung 2.1.1). 
ܿ ൌ
݉
ݒ
 
Gl. 2.1.1: Massenkonzentration von Luftschadstoffen 
Bei Gasen wird  häufig  das Volumenverhältnis  eines  Luftschadstoffes  zur  nicht  verschmutzten  Luft 
angegeben, wobei cm³/m³, parts per million (ppm) oder parts per billion (ppb) gängige Einheiten sind 
(Stull 2000, Baumbach 1992). Die  freigesetzte Masse bzw. Emission eines Luftschadstoffes kann als 
Schadstoffmasse  pro Abgasvolumen  (mg/m³)  oder  Schadstoffvolumen  pro Abgasvolumen  (cm³/m³ 
bzw.  ppm)  angegeben  werden.  Der  Emissionsmassenstrom  beschreibt  die  emittierte  Schadstoff‐
masse pro Zeiteinheit  (kg/h, t/a), während Emissionsfaktoren das Verhältnis von emittierter Schad‐
stoffmasse  zu  verbrannter Brennstoffmasse  (mg/kg), Wärmeleistung  bei  Feuerungsanlagen  (kg/TJ) 
oder pro gefahrenem Kilometer bei Kraftfahrzeugen (g/km) angeben (Baumbach 1992). In Emissions‐
katastern  wird  üblicherweise  die  Emissionsdichte,  d.h.  der  Emissionsmassenstrom  (kg/a,  t/a) 
bezogen auf eine Rasterfläche oder administrative Einheit (z.B. Stadtgebiet) verwendet (vgl. LANUV 
NRW 2011b, Theloke et al. 2011). 
Das für die Verdünnung eines Luftschadstoffes zur Verfügung stehende Luftvolumen und damit die 
Konzentration des Luftschadstoffes hängen maßgeblich von den Ventilationsbedingungen bzw. vom 
Luftaustausch ab. Die den Luftaustausch  steuernden meteorologischen Faktoren werden  in Kapitel 
2.7 behandelt.   
2   Theoretische Grundlagen 
5 
2.2  Physikalische und chemische Charakterisierung von Feinstaub 
Als  Partikel  bzw.  Aerosolpartikel werden  feste  oder  flüssige  Teilchen  bezeichnet,  die  in  der  Luft 
suspendiert sind und in ihrer Größe über den molekularen Größenordnungen liegen (>0,001 µm). Der 
Begriff  „Aerosol“  beschreibt  im  eigentlichen  Sinne  das  Gemisch  aus  Partikeln  und  dem 
suspendierenden Medium  Luft, wird  aber üblicherweise mit dem Begriff  „Partikel“ bzw.  „Aerosol‐
partikel“ gleichgesetzt (Guderian (Hg.) 2000, Winkler 2000, Seinfeld u. Pandis 1998). 
Atmosphärische Staubpartikel werden  im Wesentlichen durch  ihre Größe definiert. Maßeinheit  für 
die Größencharakterisierung von Feinstaub ist der aerodynamische Durchmesser (Dae). Er ist definiert 
als  der  Durchmesser  einer  Kugel  mit  der  Einheitsdichte  von  1 g/cm³,  die  die  gleichen  aero‐
dynamischen Eigenschaften hat, d.h. den gleichen Luftwiderstand und die gleiche Sinkgeschwindig‐
keit  wie  die  betrachteten  Partikel  (Heinrich  u. Wichmann  2005,  Seinfeld  u.  Pandis  1998).  Unter 
Schwebstaub bzw. Gesamtschwebstaub („total suspended particulate matter“, TSP) werden Partikel 
mit  einem  aerodynamischen  Durchmesser  kleiner  60 µm  zusammengefasst  (UBA  2009a). 
International  hat  sich  für  Schwebstaub  der  Begriff  „particulate matter“  (kurz:  PM)  durchgesetzt 
(Heinrich u. Wichmann 2005). 
Feinstaub wird in Abhängigkeit von der Korngröße in die Fraktionen PM10 (<10 μm Dae) sowie PM2.5 
(<2.5 μm Dae) unterteilt (UBA 2009b).
1 
Bei  der  Korngrößenverteilung  atmosphärischer  Feinstaubpartikel werden  nach  den  physikalischen 
Entstehungsprozessen drei Größenbereiche, sogenannte „Modes“ unterschieden: 
• Nucleation mode (0,005 µm bis 0,1 µm Dae): Partikel in diesem Größenbereich werden durch 
Kondensation gesättigter Gase und Dämpfe  in der Atmosphäre gebildet.  Ihre  Lebensdauer 
hängt von der thermodynamischen Stabilität des chemischen Bestandteils ab und  ist  in der 
Regel  auf  wenige  Minuten  bis  Stunden  begrenzt.  Die  wichtigsten  Vorläufergase  für 
sogenannte „Sekundärpartikel“ sind SO2, SO3, NOx, NH3 und organische Gase (VOC) (Heinrich 
u. Wichmann 2005, Moriske 2005, Seinfeld u. Pandis 1998). 
• Accumulation mode (0,1 µm bis 1‐2 µm Dae): Die Partikel des Nucleation Mode gehen meist 
nach wenigen Minuten durch Zusammenlagerung  infolge der Brown’schen Diffusion  in den 
Akkumulationsbereich über. Die Zusammenlagerung wird als „Brown’sche Koagulation“ bzw. 
thermische Koagulation bezeichnet (Moriske 2005, Seinfeld u. Pandis 1998). Die Verweilzeit 
von  Partikeln  des  Akkumulationsbereiches  ist  mit  mehreren  Tagen  am  längsten.  Luft‐
hygienisch sind diese Partikel, auch wegen ihrer hohen Lungengängigkeit besonders bedeut‐
sam.  Die  wichtigsten  Entfernungsprozesse  sind  niederschlagsbedingtes  ausregnen  durch 
Anlagerung der Partikel an Wolkentropfen  innerhalb einer Wolke („rain out“ bzw. „in cloud 
scavenging“)  sowie  auswaschen  durch  Anlagerung  an  fallende  Tropfen  („wash  out“  bzw. 
„below cloud scavenging“) (Moriske 2005, Gravenhorst et al. 2000, Seinfeld u. Pandis 1998). 
• Coarse mode  (1‐2 µm bis  ca. 100 µm Dae): Grobe Partikel >1‐2 µm Dae werden vorwiegend 
durch mechanische anthropogene Prozesse wie Abrieb von Straßen, Gebäuden und Reifen, 
Schüttgutumschlag,  Baustellenaktivität  o.ä.  sowie  durch  natürliche  Prozesse  (z.B.  Pollen, 
Sporen,  Aufwirbelung  von  Bodenmaterial)  freigesetzt.  Sie  werden  vor  allem  durch 
                                                            
1  Die  amtliche  Definition  der  Größenfraktionen  PM10  bzw.  PM2.5  umfasst  Partikel,  die  einen  größen‐
selektierenden Lufteinlass passieren, der für einen aerodynamischen Durchmesser von 10 µm bzw. 2,5 µm eine 
Abscheidewirksamkeit von 50 % aufweist (Richtlinie 1999/30/EG). 
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Sedimentation  aus  der  Atmosphäre  entfernt,  deren  Geschwindigkeit  mit  zunehmender 
Partikelgröße ansteigt (Moriske 2005, Seinfeld u. Pandis 1998). 
Die  Hauptbestandteile  des  sekundären  Aerosols  sind  Ammoniumnitrat  und  Ammoniumsulfat 
(Winkler  2000,  Seinfeld  u.  Pandis  1998).  In  urbanen  Räumen  wurden  Anteile  von  sekundären 
Partikeln an der PM10‐Konzentration von etwa 30 bis 40 % festgestellt (Yin u. Harrison 2008, Quass 
et al. 2004, Lenschow et al. 2001), mit höheren Anteilen an den  feineren Größenfraktionen PM2.5 
und PM1 (Yin u. Harrison 2008, Quass et al. 2004).  
Untersuchungen der PM10‐Inhaltsstoffe an einem Standort  im Raum Duisburg über einen Zeitraum 
von etwa 13 Monaten (Quass et al. 2004) haben einen Kohlenstoffanteil von etwa 24 % (elementarer 
und  organischer  Kohlenstoff)  festgestellt.  Auf  die  sekundären  Bestandteile  (Nitrat,  Sulfat, 
Ammonium)  entfielen  ca.  40 %, während  5 %  den  Seesalzkomponenten Natrium, Magnesium  und 
Chlorid  zugeordnet  wurden. Weitere  8 %  der  PM10‐Masse  wurden  als  Erdkrustenelemente  und 
Metalle  identifiziert,  während  ein  Rest  von  23 %  nicht  genau  bestimmt  werden  konnte,  wobei 
angenommen wurde, dass es sich hierbei vorwiegend um Silizium und Wasser handelte (Quass et al. 
2004). Die chemische Zusammensetzung von Aerosolpartikeln ist räumlich und zeitlich sehr variabel 
und abhängig von den jeweiligen Quellanteilen (Winkler 2000). 
 
2.3  Feinstaubquellen 
Quelle  der  Feinstaubemission  in  städtischen  Gebieten  bzw.  Ballungsräumen  ist  vor  allem  der 
Straßenverkehr,  mit  überproportionalem  Anteil  schwerer  Nutzfahrzeuge  (Lkw,  Busse).  Hinzu 
kommen  die  Industrie,  Kraftwerke, Müllverbrennung,  Landwirtschaft  sowie  der  Hausbrand  (UBA 
2009a, Moriske 2005). Unter den natürlichen Partikeln sind vor allem das maritime Aerosol (Seesalz), 
biogene Partikel (Pollen, Sporen, Bakterien, Viren) sowie mineralische Bestandteile der Erdkruste und 
Vulkanemissionen relevant (UBA 2009a, Winkler 2000). Natürliche sekundäre Partikel sind zum einen 
schwefelhaltiges Aerosol aus biogenen Quellen sowie Vulkanismus. Zum anderen werden stickstoff‐
haltige  Partikel  aus  biogenem N2O  gebildet, während  organische  Kohlenstoffpartikel  aus  konden‐
sierten  gasförmigen Vorläufern  (z.B. VOC) hervorgehen, die  z.T. dem Metabolismus der Biosphäre 
entstammen  oder  durch  Biomasseverbrennung  (natürliche  Wildfeuer)  freigesetzt  werden.  Hinzu 
kommen Partikel, die durch Evaporation von Wolkentropfen, die ihre chemische Masse in Form von 
Aerosol  an  die Atmosphäre  abgeben,  entstehen  (Winkler  2000,  Seinfeld  u.  Pandis  1998,  Jaenicke 
1993). Die globalen natürlichen Aerosolemissionen werden für die 1980er Jahre auf 2.200 bis 23.500 
Tg/a2  geschätzt  (bester  Schätzwert: 3.100 Tg/a), wovon 1.000 bis 10.000 Tg/a  (bester  Schätzwert: 
1.300 Tg/a) auf Seesalzemissionen entfallen (Seinfeld u. Pandis 1998). Die Spannweite der globalen 
mineralischen  Staubemissionen  liegt  bei  1.000  bis  3.000  Tg/a,  wobei  die  Hauptemissionsgebiete 
Sahara/Sahel und Zentralasien sind (Cakmur et al. 2006). Aufgrund großer Unsicherheiten, insbeson‐
dere bei Vulkan‐ und Seesalzemissionen  liegt  für die 1980er  Jahre das obere Ende der geschätzten 
Spannweite  etwa  eine Größenordnung  über  dem  niedrigsten  Schätzwert  der  natürlichen  globalen 
Aerosolemissionen (Seinfeld u. Pandis 1998). Für den anthropogenen Anteil wird für die 1980er Jahre 
eine Spannweite von 300 bis 650 Tg/a angegeben, wovon der Hauptanteil auf sekundäre Partikel aus 
anthropogenem SO2, NOx sowie aus Biomasseverbrennung entfällt (Seinfeld u. Pandis 1998). Neuere 
                                                            
2 Tg steht für Teragramm, 1 Tg = 1012g = 106 t. 
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Schätzungen  gehen  von  Spannweiten  zwischen  etwa  4.000 und  22.000 Tg/a  (bester  Schätzwert: 
11.900 Tg/a)  für natürliche sowie 158 bis 467 Tg/a  (bester Schätzwert: 312 Tg/a)  für anthropogene 
globale Aerosolemissionen, inklusive sekundärer Partikel aus. Hierbei besteht die größte Spannweite 
der Schätzungen bei den Seesalzemissionen (3.000 bis 20.000 Tg/a) (Monks et al. 2009). 
In Europa  (EU27 + EFTA)  lag die anthropogene PM10‐Gesamtemission  im  Jahre 2008 auf Basis des 
„European  Pollutant  Release  and  Transfer  Register“  (E‐PRTR)  bei  ca.  2,4 Mio.  Tonnen  (=2,4 Tg). 
Hiervon  entfielen  etwa  19 %  auf  den  Sektor  Energieerzeugung  und  Industrie,  27 %  sind  Ver‐
brennungsprozessen durch Hausbrand, insbesondere der Holzverbrennung zuzuordnen, während der 
Rest vor allem durch Kfz‐Verkehr (8 %)3 und Landwirtschaft (10 %) bedingt ist (Theloke et al. 2011). In 
Deutschland waren  im  Jahr  2007  die  fünf  bedeutendsten  anthropogenen  Quellen  von  PM10  die 
Industrie,  der  Straßenverkehr,  die  Landwirtschaft,  der  Transport  und Umschlag  staubender Güter 
sowie Feuerungsanlagen in Haushalten. Zu einem Rückgang der PM10‐Emissionen von 1995 bis 2007 
um  ca.  18 %  haben  die  Sektoren  Industrie  und  Straßenverkehr  überproportional  beigetragen, 
während  die  PM10‐Emissionen  der  Landwirtschaft  sowohl  relativ  als  auch  absolut  gestiegen  sind 
(UBA 2009b). Die Emissionen der PM10‐Vorläufergase NMVOC und NOx sanken im Zeitraum 1995 bis 
2007  um  40 %, während  die  vorwiegend  in  der  Landwirtschaft  verursachten NH3‐Emissionen  seit 
1995 kaum zurückgingen (UBA 2009b). 
 
2.4  Feinstaub in urbanen Räumen 
In  städtischen  Räumen wird  die  Luftqualität  vor  allem  durch  die  Emittentengruppen  Kfz‐Verkehr, 
Industrie,  Kraft‐  und  Fernheizwerke  sowie  Haushalte  beeinflusst  (Kuttler  2000).  Die  urbane 
Luftverschmutzung  ist  gekennzeichnet  durch  eine  hohe  kleinräumige  Variabilität  auf  einer  räum‐
lichen  Skala  <100 m  im  Zusammenhang mit  einer  großen Anzahl  verschiedener  Schadstoffquellen 
und einer  starken Konzentrationsabnahme mit  zunehmender  Entfernung  zur Quelle  (Weber 2009, 
Briggs  et  al.  2000,  Briggs  et  al.  1997).  Die  Ermittlung  und  Charakterisierung  dieser  kleinskaligen 
Konzentrationsunterschiede stellt eine wichtige Herausforderung  für die Forschung dar  (Madsen et 
al.  2007, Monn  et  al.  1997).  Nicht  nur  die  Entfernung  und  Orientierung  zu  Emittenten, wie  z.B. 
Straßen, beeinflussen die Höhe der Schadstoffkonzentration, sondern auch die Gebäudestruktur  im 
Umfeld  eines  Punktes  wirkt  sich  auf  Transport  und  Verdünnung  luftgetragener  Schadstoffe  aus. 
Untersuchungen  belegen,  dass  „Hot  Spots“  der  urbanen  Luftverschmutzung  hauptsächlich  in  der 
Nähe vielbefahrener Straßen auftreten (Weber 2009, Monn et al. 1997). Insbesondere innerhalb von 
Straßenschluchten mit hohen Verhältnissen von Höhe zu Breite  ist die Verdünnung von Luftschad‐
stoffen stark vermindert aufgrund herabgesetzter Ventilationsmöglichkeiten (Beckröge 1999b). Auch 
in  einem  urbanen  Hinterhof wurde  eine  stark  herabgesetzte  Durchmischung  registriert,  die  dort 
allerdings auch mit vernachlässigbaren Emissionen einherging (Weber u. Weber 2008). 
Obwohl  es  einzelne Messpunkte  der  Schadstoffkonzentration  gibt,  erschwert  die  hohe  räumliche 
Variabilität der Konzentrationen Aussagen  zur Verteilung der Bevölkerungsexposition über das ge‐
                                                            
3 Bei dem Anteil des Kfz‐Verkehrs  ist von einer Unterschätzung auszugehen. Die Kfz‐Emissionen des E‐PRTR‐
Emissionskatasters umfassen nur verbrennungsbedingte Auspuffemissionen, während PM10‐Emissionen durch 
Aufwirbelung und Abrieb (Bremsen, Reifen, Straßenbelag) nicht berücksichtigt wurden, da sie von zahlreichen 
Staaten  im  Referenzjahr  2008  nicht  übermittelt  worden  sind  (Theloke  et  al  2011).  Emissionen  durch 
Aufwirbelung  und  Abrieb  liegen  in  Nordrhein‐Westfalen  etwa  in  der  gleichen  Größenordnung  wie  die 
verbrennungsbedingten PM10‐Emissionen des Kfz‐Verkehrs (Niederau et al. 2011). 
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samte Stadtgebiet. Die geringe Dichte von Messpunkten in Städten ist generell nicht hinreichend, um 
die kleinräumige Konzentrationsvariabilität  in Städten sowie die Exposition der Gesamtbevölkerung 
gegenüber Luftschadstoffen realistisch zu erfassen (Briggs et al. 2000, Johnson et al. 2010). 
Aufgrund von Überschreitungen der EU‐Grenzwerte  für PM10 und NO2 sind  in zahlreichen Städten 
Deutschlands  Luftreinhaltepläne  in  Kraft  getreten  (siehe  Kapitel  8).  Eine  der  am  häufigsten 
angewendeten Maßnahmen  im  Rahmen  von  Luftreinhalteplänen  sind  Umweltzonen  als  örtliches 
Instrument um die negativen Auswirkungen des Verkehrsaufkommens zu reduzieren. Dabei werden 
emissionsklasseabhängige  Fahrverbote  für  PKW  und  LKW  vorwiegend  im  innerstädtischen  Raum 
angewendet,  um  an  „Hot  Spots“  der  Luftschadstoffbelastung  die  Konzentrationen  zu  senken.  Im 
Jahre 2011 waren etwa 50 Umweltzonen  in Deutschland  in Kraft (Kacsóh 2011, Rauterberg‐Wulff u. 
Lutz 2011, Lorenz 2011, Bruckmann et al. 2011). In Kapitel 8 werden Maßnahmen zur Verbesserung 
der Luftqualität auf kommunaler Ebene behandelt. 
 
2.5  Gesundheitliche Auswirkungen von Feinstaub und Bevölkerungsexposition 
Feinstaubpartikel  stellen  einen  der  bedeutendsten  Luftschadstoffe  mit  erheblichen  negativen 
gesundheitlichen Auswirkungen dar, und  führen  insbesondere zu Atemwegs‐ und kardiovaskulären 
Erkrankungen  (Anderson  et  al.  2012).  In  Abhängigkeit  vom Durchmesser  gelangen  Partikel  unter‐
schiedlich  tief  in die Atemwege. Eine grobe Unterscheidung kann vorgenommen werden  zwischen 
Partikeln  <2.5 µm,  die  zu  den  Alveolen  und  Bronchiolen  vordringen  und  größeren  Partikeln  bis 
10 µm, die vorwiegend in den Bronchien abgelagert werden (Kelly u. Fussell 2012). Gröbere Partikel 
>10 µm werden bereits im Nasenrachenraum abgeschieden. Ultrafeine Partikel, die den größten Teil 
der Partikelanzahl ausmachen, dringen  in die  tiefsten Lungenregionen vor, und sind aufgrund  ihrer 
geringen Größe <0,1 µm in der Lage, in den Blutkreislauf zu gelangen (Kelly u. Fussell 2012). 
Die Gesamtdeposition von Partikeln im Respirationstrakt nimmt von 10 µm Durchmesser bis 0,5 µm 
ab, wo sich ein Depositionsminimum befindet. Unterhalb 0,5 µm steigt die Deposition wieder an und 
wird bei ultrafeinen Partikeln <0,1 µm durch Diffusion bestimmt, die zur alveolären Deposition führt 
(Mücke u. Muhle 2003). 
Medizinische Studien zeigen einen klaren Zusammenhang zwischen erhöhter Feinstaubkonzentration 
und  Erkrankungen,  d.h.  insbesondere  Herz‐Kreislauf‐  und  Atemwegserkrankungen  wie  Asthma, 
Lungenkrebs und chronischen Lungenerkrankungen (Pope et al. 2011, Valavanidis et al. 2008, Pope u. 
Dockery  2006).  Die  Folge  sind  eine  erhöhte Mortalität  und Morbidität  sowie  ein  Rückgang  der 
durchschnittlichen Lebenserwartung (Yang u. Omaye 2009, Thornburg et al. 2009, WHO 2006, WHO 
Europe  2004).  Neben  den  chronischen  Gesundheitseffekten  der  Feinstaubexposition wurde  auch 
eine Zunahme der akuten Mortalität in Verbindung mit erhöhten PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen 
festgestellt  (Anderson  et  al.  2012,  Neuberger  et  al.  2007).  Bei Mortalitätsanstiegen  infolge  von 
Atemwegs‐ und Herz‐Kreislauf Erkrankungen wurde eine zeitliche Verzögerung von bis zu 14 Tagen 
gegenüber dem PM‐Konzentrationsanstieg beobachtet (Neuberger et al. 2007). 
Obwohl grundsätzlich die gesamte Bevölkerung von negativen gesundheitlichen Auswirkungen der 
Feinstaubbelastung betroffen  ist, kann die Empfänglichkeit gegenüber der Belastung von Alter und 
Gesundheitszustand  abhängig  sein.  Die  Risiken  von  Erkrankungen  steigen  mit  zunehmender 
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Exposition, wobei davon ausgegangen wird, dass es keine Schwelle der Feinstaubkonzentration gibt, 
unterhalb  derer  keine  negativen  Gesundheitseffekte  zu  erwarten  sind.  Für  die  PM2.5‐Fraktion 
wurden negative Effekte bereits  für Konzentrationen  festgestellt, die nur geringfügig oberhalb der 
natürlichen  Hintergrundkonzentration  liegen,  welche  für  die  USA  und  Westeuropa  auf  etwa 
3‐5 µg/m³ geschätzt wird (WHO 2006). 
Insgesamt  wird  von  einer  größeren  medizinischen  Wirkung  in  Form  von  erhöhter  Mortalität, 
kardiovaskulärer  und  Atemwegserkrankungen  durch  PM2.5  als  durch  grobe  Partikel  (PM10‐2.5) 
ausgegangen (WHO Europe 2003). Feinere Partikel (PM2.5) wirken sich stärker  in Form chronischer 
Atemwegserkrankungen  aus,  da  sie  tiefer  in  die  Lungen  eindringen. Darüber  hinaus  bewirken  sie 
erhöhte  kardiovaskuläre  Sterblichkeit  in  Verbindung  mit  Herzerkrankungen,  Herzversagen  und 
Herzinfarkt  (Pope  u.  Dockery  2006,  Heinrich  u.  Wichmann  2005).  Allerdings  wurde  bei  groben 
Partikeln  (PM10‐2.5)  die  größte  Entzündungskapazität  festgestellt  (Whitlow  et  al.  2011, 
Guastadisegni  et  al.  2010). Das  oxidative  Potential  von  PM10  in  der Nähe  großer Hauptverkehrs‐
straßen  wurde  als  mehrfach  höher  als  an  urbanen  oder  suburbanen  Hintergrundstationen 
identifiziert,  wobei  dieses  einen  höheren  räumlichen  Kontrast  aufwies  als  die  Partikelmassen‐
konzentration. Außerdem wurde bei PM10 ein höheres oxidatives Potential als bei PM2.5 festgestellt 
(Boogaard  et  al.  2011). Hieraus  folgt,  dass  sowohl  die  feine  (PM2.5)  als  auch  die  grobe  Partikel‐
fraktion (PM10‐2.5) gesundheitlich relevant sind und gemeinsam Beachtung finden müssen. Gesund‐
heitliche Effekte wie Entzündungswirkungen, Toxizität oder Kanzerogenität hängen maßgeblich von 
der  chemischen  Zusammensetzung  der  Partikel,  d.h.  vom Anteil  besonders  relevanter  Substanzen 
wie metallischer Komponenten, Kohlenstoff und polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffen 
ab (Kelly u. Fussel 2012, Steenhof et al. 2011, Valavanidis et al. 2008). 
Eine  Auswertung  von  epidemiologischen  Studien  hat  ergeben,  dass  eine  lebenslange  Exposition 
gegenüber  einer  um  10 µg/m³  erhöhten  PM10‐Konzentration  mit  einer  durchschnittlichen 
Verkürzung  der  Lebenserwartung  um  6  Monate  einhergeht.  Bei  PM2.5  beträgt  demnach  die 
Reduktion der Lebenserwartung bei gleicher Konzentration 8 Monate  (UBA 2009a). Die statistische 
Verkürzung der Lebenserwartung durch Feinstaub (PM2.5) lag in Deutschland im Jahr 2000 bei etwa 
10 Monaten  (Amann et al. 2005), wobei  für dieses  Jahr etwa 75.000  vorzeitige Todesfälle auf die 
Feinstaubbelastung in Deutschland zurückgeführt werden (Watkiss et al. 2005). Die durch chronische 
Mortalität verursachten volkswirtschaftlichen Kosten werden für Deutschland im Jahr 2000 auf 58 bis 
170 Mrd. Euro beziffert (Watkiss et al. 2005). 
Abb. 2.5.1  zeigt die  räumliche PM10‐Verteilung  in Europa mit einer Auflösung von 10x10 km². Die 
Rasterdaten wurden  auf Basis  interpolierter  Jahresmittelwerte  von Hintergrundstationen  im  Jahre 
2009  erzeugt,  ergänzt  durch  Höhendaten,  Konzentrationsmodellierungen  und  meteorologische 
Informationen  (Horálek  et  al.  2007).  Es  fallen  besonders  stark  belastete  größere  Gebiete  mit 
Jahresmittelwerten  >30 µg/m³  vor  allem  in  Osteuropa,  Südosteuropa  sowie  in  Norditalien  auf. 
Innerhalb  von  Mittel‐  und  Westeuropa  ist  vor  allem  der  Raum  südliche  Niederlande‐Belgien‐
Nordfrankreich‐westliches  Nordrhein‐Westfalen  durch  vergleichsweise  hohe  PM10‐Hintergrund‐
konzentrationen gekennzeichnet (Abb. 2.5.1). 
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Abb. 2.5.1:  Räumliche  Verteilung  der  PM10‐Hintergrundkonzentration  in  Europa  (eigene  Darstellung, 
Datengrundlage: EEA 2012a). Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
Der  statistische  Verlust  von  Lebenserwartung  durch  anthropogene  PM2.5‐Emissionen  lag  im  Jahr 
2000  in Europa zwischen 0 und 36 Monaten. Hierbei zählt der grenzüberschreitende Raum südliche 
Niederlande‐Nordbelgien‐westliches Nordrhein‐Westfalen, in dem sich weite Teile der Euregio Maas‐
Rhein befinden, mit relativ hohen Werten des Verlustes an Lebenserwartung von über 12 Monaten 
zu  den  am  stärksten  belasteten  Gebieten  Europas  (EEA  2007).  Eine  WHO‐Richtlinie  von  2006 
empfiehlt  einen  Richtwert  der  Langzeitexposition  gegenüber  PM2.5  von  10 µg/m³,  da  diese 
Konzentration  das  untere  Ende  der  Spannweite  repräsentiert,  in  der Mortalitätseffekte  in  einer 
Studie der American Cancer Society (Pope et al. 2002) festgestellt wurden. Um die negativen Effekte 
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grober Partikel ebenfalls  in der Richtlinie zu berücksichtigen, wird für PM10 ein Richtgrenzwert von 
20 µg/m³ empfohlen (WHO 2006). 
Die Ermittlung von Morbidität und Mortalität aufgrund chronischer und akuter Exposition gegenüber 
Feinstaub  bleibt  aufgrund  der  hohen  räumlichen  Variabilität  dieses  Luftschadstoffes  in  urbanen 
Räumen eine schwierige Herausforderung (Hoek et al. 2008, Weijers et al. 2004).  
 
2.6  Feinstaubmessung 
Die Richtlinie 1999/30/EG sowie  ihre Novellierung 2008/50/EG verpflichten die Mitgliedstaaten der 
EU  zu  einer  kontinuierlichen Überwachung  der  Luftqualität  und  zur  Einhaltung  der  europaweiten 
Grenzwerte an den Messstationen. Als Referenzmethode  für die Messung von PM10  sowie PM2.5 
gilt nach EU‐Richtlinie 2008/50/EG das  in den Normen EN 12341:1999 (PM10, KRdL 1999) sowie EN 
14907:2005  (PM2.5, KRdL 2005) beschriebene gravimetrische Verfahren. Dabei findet eine Größen‐
selektion  von Partikeln mit  einem  aerodynamischen Durchmesser  von 10 µm  (PM10) bzw. 2,5 µm 
(PM2.5)  durch  einen  größenselektiven  Probenahmekopf  statt.  Die  Sammlung  erfolgt  mit  einem 
konstanten  Volumenstrom  über  einen  Zeitraum  von  24  (±1)  Stunden,  der  die  Eigenschaft  niedrig 
(2,3 m³/h), hoch (68 m³/h (PM10) bzw. 30 m³/h (PM2.5)) oder sehr hoch (77,9 m³/h (PM10)) haben 
kann  (KRdL  2005,  KRdL  1999).  Die  Staubmasse  wird  auf  einem  Glasfaser‐,  Quarzfaser‐, 
Polytetrafluoroethylene‐  (PTFE)  oder  PTFE‐beschichteten  Glasfaser‐Filter  gesammelt,  worauf  eine 
gravimetrische Wägung des Filters stattfindet. Aus der Differenz der gewogenen Masse und der vor 
der  Sammlung  ermittelten  Masse  des  Filters  wird  die  mittlere  PM‐Konzentration  in  µg/m³  im 
Sammlungszeitraum bestimmt (KRdL 2005, KRdL 1999). 
Da entsprechend der europäischen Gesetzgebung die Luftqualität kontinuierlich überwacht und die 
Bevölkerung  über  die  aktuelle  Immissionssituation  zeitnah  unterrichtet  werden  muss  (Richtlinie 
2008/50/EG),  finden  verschiedene  Echtzeitmessverfahren  Anwendung.  Die  im  nordrhein‐west‐
fälischen Messnetz  eingesetzten  Verfahren mit  hoher  zeitlicher  Auflösung  sind  die  Betastrahlen‐
absorption  sowie  die  Messung  der  Schwingung  eines  staubbeladenen  Filters  (TEOM,  „Tapered 
Element Oscillating Microbalance“)  (LANUV NRW 2009b). Bei der Beta‐Absorption wird bei  einem 
konstanten  Luftdurchfluss  die  Staubmasse  auf  einem  Filter  abgeschieden.  Die  kontinuierlich  an‐
wachsende  Staubschicht  schwächt  das  Signal  eines  Beta‐Strahls,  wodurch  die  Zunahme  eines 
elektrischen  Signals bewirkt wird. Das  so  erzeugte  integrale  Signal  entspricht  einer  akkumulierten 
Staubmassenkurve über die Zeit (Eickelpasch u. Eickelpasch 2004). Eine Weiterentwicklung der Beta‐
Absorption ist das SHARP‐Messgerät („Synchronized Hybrid Ambient Real‐time Particulate Monitor“), 
welches die Beta‐Absorption mit einem Lichtstreu‐Photometer kombiniert (LANUV NRW 2009b). Das 
TEOM‐Verfahren misst  die  Änderung  der  Frequenz  einer  oszillierenden  Filterwaage,  welche  pro‐
portional zu der vom Filter aufgenommenen Staubmenge erfolgt (Eickelpasch u. Eickelpasch 2004). 
In  anderen  Messnetzen  (z.B.  Belgien)  werden  vorwiegend  optische  Messverfahren  eingesetzt. 
Hierbei wird  die  Intensität  der  Streuung  eines  Laserstrahls  durch  einzelne  Partikel  gemessen  und 
anhand dieser die Partikelgröße registriert. Aus der Partikelgrößenverteilung wird dann die Massen‐
konzentration  (PM10, PM2.5) berechnet  (GRIMM Aerosol Technik 2005). Die Funktionsweise eines 
optischen  Aerosolmessgerätes,  mit  dem  die  mobilen  Feinstaubmessungen  im  Rahmen  der 
vorliegenden Arbeit durchgeführt wurden, wird in Kapitel 3.3 ausführlich behandelt. 
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2.7  Meteorologische Beeinflussung der Luftschadstoffkonzentration 
Die Feinstaubkonzentration unterliegt starken zeitlichen Schwankungen, die – neben anthropogenen 
Einflüssen  (z.B. Wochengang)  ‐ zum großen Teil durch meteorologische Einflüsse gesteuert werden 
(Merbitz  2009). Hierbei  beeinflussen  vor  allem Niederschlagsereignisse, Windgeschwindigkeit  und  
–richtung die Höhe der Feinstaubkonzentration  (Demuzere et al. 2009, Merbitz 2009, Hartog et al. 
2005). Weitere meteorologische  Einflussgrößen  sind  Temperatur  bzw.  Temperaturmaximum  und 
‐minimum  sowie  Luftfeuchte,  Luftdruck,  kurzwellige  Strahlung  und  Wolkenbedeckungsgrad 
(Demuzere u. Lipzig 2010, Demuzere et al. 2009, Hartog et al. 2005). 
Zwischen  der  Windgeschwindigkeit  und  der  Höhe  der  PM10‐  bzw.  PM2.5‐Konzentration  ist  ein 
deutlich negativer Zusammenhang erkennbar  (Merbitz 2009, Hartog et al. 2005), da der Wind eine 
verdünnende Wirkung auf Luftschadstoffe hat (Baumbach 1992).  
Niederschlagsereignisse führen zu einer Senkung der Partikelkonzentration durch nasse Deposition in 
Form von ausregnen oder auswaschen (siehe Kapitel 2.2) (Baumbach 1999, Seinfeld u. Pandis 1998). 
Zwischen östlichen, nordöstlichen und südöstlichen Anströmrichtungen und der PM10‐ bzw. PM2.5‐
Konzentration  wurde  in  verschiedenen  europäischen  Städten  (Aachen,  Cabauw,  Woensdrecht, 
Amsterdam, Erfurt, Berlin) ein positiver Zusammenhang festgestellt (Merbitz 2009, Demuzere et al. 
2009, Hartog et al. 2005,  Lenschow et al. 2001). Die meteorologischen Einflüsse auf die Höhe der 
Feinstaubkonzentration  spiegeln  sich  auch  in  einem  deutlichen  Zusammenhang  zu  synoptischen 
Wetterlagen  bzw.  Großwetterlagen  wider,  wobei  lokale  Einflüsse  durch  großräumige  überlagert 
werden. So verursachen vor allem antizyklonale Wetterlagen mit östlichen Anströmrichtungen und 
herabgesetzten Austauschbedingungen deutlich erhöhte Feinstaubkonzentrationen (Demuzere et al. 
2009, Merbitz 2009, Draheim 2005), wobei neben  lokalen meteorologischen Faktoren wie Nieder‐
schlagsarmut und herabgesetzter Ventilation  auch der  großräumige  Ferntransport, d.h. die  Zufuhr 
PM‐belasteter  kontinentaler  Luftmassen  als  Ursache  für  den  Konzentrationsanstieg  genannt wird 
(Merbitz 2009). Die Tatsache, dass höchste PM‐Konzentrationen unter antizyklonalen Bedingungen 
in Zusammenhang mit stabiler atmosphärischer Schichtung verzeichnet werden, während zyklonale 
Witterung durch verstärkten Luftaustausch niedrigere Konzentrationen bewirkt (Wolf‐Benning et al. 
2009),  äußert  sich  in  einer  positiven  Korrelation  zwischen  Luftdruck  und  der  PM10‐Konzentration 
(siehe Kapitel 6.2).  
Die Windrichtung  zeigt  insbesondere  in  der  Nähe  zu  dominierenden  Luftschadstoffquellen  einen 
erheblichen  lufthygienischen Einfluss. Anhand von Konzentrationswindrosen  lässt sich,  im Vergleich 
zu  einer  unbelasteten  Hintergrundstation  der  Einfluss  einzelner  (industrieller)  Emittenten  auf  die 
Höhe  der  Feinstaubkonzentration  bzw.  die  Konzentration  einzelner  Staubinhaltsstoffe  (z.B. 
Schwermetalle)  in einem bestimmten Zeitraum quantifizieren  (Gladtke et al. 2009, Cosemans et al. 
2008). 
Als wesentliche Einflussgröße auf die Höhe der Feinstaubkonzentration kann die Mischungsschicht‐
höhe  („mixing  layer  height“,  MLH)  bzw.  Höhe  der  atmosphärischen  Grenzschicht  („atmospheric 
boundary  layer“,  ABL)  betrachtet  werden.  Sie  beschreibt  die  Höhe,  bis  zu  der  ein  turbulenter 
Transport von bodennah emittierten Partikeln stattfindet, d.h. den Teil der unteren Atmosphäre, der 
für eine Durchmischung von Luftschadstoffen zur Verfügung steht (Holst et al. 2008, Hooyberghs et 
al.  2005,  Baumüller  1999c,  Baumbach  1992).  Die Mischungsschicht wird  auch  als  die  am  Boden 
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angrenzende Luftschicht bezeichnet, in welcher 80 bis 90 % der Luft innerhalb der letzten Stunde in 
Kontakt mit der Erdoberfläche war (Guderian (Hg.) 2000). An der Obergrenze der Mischungsschicht 
bildet  sich meist  eine  stabile  Schicht  aus,  bzw.  eine  Temperaturinversion,  d.h.  eine  Zunahme  der 
Temperatur mit der Höhe  (Baumbach 1992). Die Höhe der Mischungsschicht hängt zum einen von 
der Energieaufnahme, d.h. solarer Einstrahlung am Boden ab, die zu Konvektion führt („thermischer 
Aspekt“).  Zum  anderen wird  ihre Mächtigkeit  durch mechanisch  induzierte  Turbulenz  infolge  von 
Bodenrauigkeit  in  Abhängigkeit  von  der Windgeschwindigkeit  gesteuert  („mechanischer  Aspekt“) 
(Stull 2000, Warnecke 1997). Die konvektive Grenzschicht wächst am Vormittag unter dem Einfluss 
von Sonneneinstahlung an, erreicht  ihr Maximum am Nachmittag und wird nach Sonnenuntergang 
vom  Boden  durch  eine  ausstrahlungsbedingte  Inversionsschicht  abgekoppelt  (Beckröge  1999a, 
Baumüller 1999c, Warnecke 1997). 
Die  physikalische  Größe,  die  das  Zusammenwirken  von  mechanischen  und  thermischen  Kräften 
sowie den Grad der atmosphärischen Stabilität beschreibt, ist die „Monin‐Obukhov“ Länge (Gl. 2.7.1) 
(Stull 2000, Massmeyer 1999). 
ܮ ൌ െ ఏ
ഥכ௨כయ
௞כ௚כ௪ᇱఏᇱబതതതതതതതത
  [L] 
Gl. 2.7.1: Monin‐Obukhov Länge (Massmeyer 1999) 
Hierbei  ist ߠҧ die potentielle Temperatur, u* die Schubspannungsgeschwindigkeit, k die von‐Karman‐
Konstante, g die Gravitationsbeschleunigung und ݓԢߠԢ଴തതതതതതത der fühlbare Wärmestrom am Boden (Helbig 
et  al.  (Hg.)  1999). Die  Schubspannungsgeschwindigkeit  u*  kann  aus  den  gemessenen  turbulenten 
Impulsflüssen bzw. Kovarianztermen der Windkomponenten ermittelt werden (Gl. 2.7.2) (Massmeyer 
1999). 
ݑ כൌ ሺሺݑᇱݓᇱ଴തതതതതതതതሻଶ ൅ ൫ݒԢݓᇱ଴തതതതതതത൯ଶሻଵ/ସ  [LT
‐1] 
Gl. 2.7.2: Bestimmung der Schubspannungsgeschwindigkeit u* (Massmeyer 1999) 
Die  Monin‐Obukhov  Länge  L  beschreibt  die  atmosphärische  Stabilität.  Bei  L>0  herrscht  stabile 
Schichtung vor, d.h. ein negativer  fühlbarer Wärmestrom am Boden  liegt vor  (ݓԢߠԢ଴തതതതതതത<0). Bei L<0  ist 
die  Schichtung  labil  (ݓԢߠ଴Ԣതതതതതതത>0),  während  L=∞  bzw.  L=‐∞  mit  neutralen  Bedingungen  (ݓԢߠԢ଴തതതതതതത=0) 
einhergeht (Kraus 2008, Massmeyer 1999, Seinfeld u. Pandis 1998). Die Monin‐Obukhov Länge ist im 
physikalischen Sinne die Höhe über Grund, in der die Erzeugung turbulenter kinetischer Energie (TKE) 
durch Schubspannung gleich dem Verbrauch von TKE durch thermische Dämpfung ist. Das Verhältnis 
zwischen Erzeugung und Verbrauch von TKE wird durch die Richardson Zahl angegeben, die als Fluss‐
Richardson Zahl (Rf), Gradient‐Richardson Zahl (Ri) oder Bulk‐Richardson Zahl (Rb) formuliert werden 
kann (Gl. 2.7.3, 2.7.4, 2.7.5) (Kraus 2008, Stull 2000, Seinfeld u. Pandis 1998). Hierbei sind KH und KM 
die turbulenten Diffusionskoeffizienten für Wärme und Impuls (Kraus 2008, Seinfeld u. Pandis 1998). 
௙ܴ ൌ
݃
തܶ
߲ݑത
߲ݖ
כ
ܭு
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߲ݑത
߲ݖ
 
Gl. 2.7.3: Fluss‐Richardson Zahl (Kraus 2008). 
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Für die Annahme, dass KM = KH folgt die Gradient‐Richardson Zahl Ri. 
ܴ݅ ൌ
݃
തܶ
߲ߠҧ௩
߲ݖ
ቀ߲ݑത߲ݖቁ
ଶ  
Gl. 2.7.4: Gradient‐Richardson Zahl (Kraus 2008). 
Beim Übergang von Differential‐ zu Differenzen‐Quotienten ergibt sich die Bulk‐Richardson Zahl (Rb). 
ܴ௕ ൌ
݃
തܶ
∆ߠҧ௩∆ݖ
ሺ∆ݑതሻଶ
 
Gl. 2.7.5: Bulk‐Richardson Zahl (Kraus 2008). 
Bei  der  Bulk‐Richardson  Zahl  stellen  ∆ߠҧ௩ und  ∆ݑത  die  Differenzen  von  virtueller‐potentieller 
Temperatur  und  Windgeschwindigkeit  über  das  Höhenintervall  ∆ݖ=z2–z1  dar.  തܶ  ist  die  mittlere 
Lufttemperatur.  Werte  von  Ri<1  bedeuten  eine  Zunahme  von  TKE,  wobei  entweder  bei  labiler 
Schichtung  bzw.  negativem  Gradienten  der  potentiellen  Temperatur  Turbulenz  thermisch  und 
dynamisch  erzeugt wird  oder  bei  einer  Zunahme  der  potentiellen  Temperatur mit  der  Höhe  die 
thermische Aufzehrung kleiner  ist als die dynamische Erzeugung von TKE. Ri>1 bedeutet hingegen 
eine Abnahme  von  TKE,  d.h.  die  thermische Aufzehrung  ist  größer  als  die  dynamische  Erzeugung 
(Kraus 2008). Bei geringen Werten von Δz ist die Strömung näherungsweise labil und turbulent, wenn 
Ri bzw. Rb <0,25 (kritische Richardson Zahl) ist (Stull 2000). 
Da die Monin‐Obukhov Länge und Richardson Zahl ggf. nicht routinemäßig aus Messungen abgeleitet 
werden  können,  wurde  von  Pasquill  das  Konzept  der  Stabilitätsklassen  entwickelt,  welches  auf 
kontinuierlichen meteorologischen Observationen basiert. Die 6 Klassen beschreiben den Grad der 
atmosphärischen Stabilität von sehr  labil (A) bis sehr stabil (F). Im ersten Ansatz wurden Stabilitäts‐
klassen  semi‐quantitativ  auf  Basis  von  Windgeschwindigkeit  und  Einstrahlung  bzw.  nächtlichem 
Bedeckungsgrad  festgelegt,  um  die  vertikalen  und  lateralen  Streuungsparameter  der  Gauß’schen 
Ausbreitungsgleichung (siehe Kapitel 2.8) zu bestimmen (Pasquill u. Smith 1983).  
Tabelle 2.7.1: Pasquill‐Gifford  Stabilitätsklassen  in  Abhängigkeit  von  Windgeschwindigkeit  und  Einstrahlung 
(Pasquill u. Smith 1983). 
  Tag (Einstrahlung) Nacht (Bedeckung) 
FF (m/s)  Hoch Moderat  Leicht dünne hohe Wolkendecke 
oder ≥ 4/8 tiefe Wolken 
≤ 3/8 
<2  A A bis B  B ‐ ‐ 
2 bis 3  A bis B  B  C E F 
3 bis 4  B B bis C  C D E 
4 bis 6  C C bis D  D D D 
>6  C D  D D D 
Hohe Einstrahlung entspricht den Verhältnissen eines sonnigen Mittags  im Mittsommer  in England, 
während  leichte  Einstrahlung  mit  ähnlichen  Bedingungen  im  Mittwinter  korrespondiert.  Unter 
„Nacht“  wird  die  Periode  von  einer  Stunde  vor  Sonnenuntergang  bis  eine  Stunde  nach 
Sonnenaufgang verstanden. Die neutrale Klasse D wird unabhängig von der Windgeschwindigkeit für 
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eine geschlossene Wolkendecke am Tag und bei Nacht sowie unabhängig vom Bedeckungsgrad  für 
die Stunde vor oder nach der Nachtperiode verwendet (Pasquill u. Smith 1983). 
Die Stabilitätsklassen können darüber hinaus anhand des Temperaturgradienten bzw. des Gradienten 
der potentiellen Temperatur abgegrenzt werden (Tabelle 2.7.2). 
Tabelle 2.7.2: Pasquill‐Gifford  Stabilitätsklassen  in Abhängigkeit  von  der  thermischen  Schichtung  (Seinfeld  u. 
Pandis 1998). 
Stabilitätsklasse  Temperaturgradient
∂T/∂z (K/100 m) 
Potentieller Temperatur‐
gradient ∂θ/∂z (K/100 m) 
A (sehr labil)  < ‐1,9 < ‐0,9 
B (moderat labil)  ‐1,9 bis ‐1,7 ‐0,9 bis ‐0,7 
C (schwach labil)  ‐1,7 bis ‐1,5 ‐0,7 bis ‐0,5 
D (neutral)  ‐1,5 bis ‐0,5 ‐0,5 bis 0,5 
E (leicht stabil)  ‐0,5 bis 1,5 0,5 bis 2,5 
F (sehr stabil)  >1,5 >2,5 
In Analogie  zu den Pasquill‐Gifford Stabilitätsklassen wurden von Klug/Manier Ausbreitungsklassen 
bestimmt,  die  aus  Messungen  der  Streuung  der  vertikalen  und  horizontalen  Komponenten  der 
Windgeschwindigkeit,  des  vertikalen  Temperaturgradienten  und  der  Windgeschwindigkeit,  der 
Strahlungsbilanz  und  der Windgeschwindigkeit  oder  von  Turbulenzparametern  (z.B. Wärmestrom 
und  Schubspannungsgeschwindigkeit)  ermittelt  werden  (VDI  2009,  Massmeyer  1999).  Die 
Ausbreitungsklassen werden u.a. als stündlich ermittelte Präprozessoren der Ausbreitungsrechnung 
(Kapitel  2.8)  verwendet.  In  Tabelle  2.7.3  sind  die  Kriterien  für  die  horizontale  und  vertikale 
Standardabweichung der Windrichtung (σRh  und σRv) zusammengefasst. Darüber hinaus lässt sich das 
Windprofil nach dem Potenzansatz  (Gl. 2.7.6)  in Abhängigkeit von der Ausbreitungsklasse herleiten 
(VDI 2009). Die Windprofilexponenten m sind ebenfalls in Tabelle 2.7.3 aufgeführt. 
ݑሺݖሻ ൌ ݑሺݖ஺ሻ כ ቀ
௭
௭ಲ
ቁ
௠
    [LT‐1] 
Gl. 2.7.6:  Bestimmung der Windgeschwindigkeit in der Höhe z nach dem Potenzansatz in Abhängigkeit von der 
Windgeschwindigkeit in Referenzhöhe zA (VDI 2009). 
Tabelle 2.7.3: Ausbreitungsklassen  in  Abhängigkeit  von  der  Standardabweichung  der  horizontalen  und 
vertikalen Windrichtung mit Windprofilexponenten (VDI 2009, Massmeyer 1999). 
Klasse 
(Pasquill) 
Klasse 
(Klug/Manier) 
σRh (Grad) σRv (Grad) m (geringe 
Rauigkeit) 
m (hohe Rauigkeit, 
z.B. Stadt, Wald) 
A  V σRh >14,5 σRv >16,9 0,12 0,2 
B  IV 14,5 ≥ σRh >10,5 16,9 ≥ σRv >12,0 0,14 0,31 
C  III/2  10,5 ≥ σRh >7,0 12,0 ≥ σRv >8,8 0,18 0,31 
D  III/1  7,0 ≥ σRh >3,3 8,8 ≥ σRv >5,0 0,26 0,31 
E  II 3,3 ≥ σRh >1,5 5,0 ≥ σRv >3,0 0,32 0,48 
F  I 1,5 ≥ σRh 3,0 ≥ σRv 0,37 0,52 
 
Den  Ausbreitungsklassen  nach  Klug/Manier  werden  nach  VDI  Richtlinie  3782,  Blatt  1 
Grenzschichthöhen von 250 m  (I/II), 800 m  (III/1  /  III/2) und 1100 m  (IV/V)  zugeordnet  (VDI 2009). 
Abb.  2.7.1  a/b  veranschaulicht  die  Zunahme  der  Windgeschwindigkeit  mit  der  Höhe  für  unter‐
schiedliche Ausbreitungsklassen entsprechend Gl. 2.7.6 bei geringer  (a)  sowie hoher  (b) Rauigkeit. 
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Die Referenzhöhe zA beträgt hierbei 10 m, die Windgeschwindigkeiten sind relativ zur Referenzhöhe 
dargestellt. Der vertikale Gradient der Windgeschwindigkeit steigt mit zunehmender Stabilität, sowie 
mit zunehmender Rauigkeit an, d.h. bei stabiler Schichtung (AK I bzw. F) und hoher Rauigkeit wird die 
bodennahe  Windgeschwindigkeit  im  Verhältnis  zur  unbeeinflussten  Luftströmung  am  stärksten 
herabgesetzt (Abb. 2.7.1 b). 
 
Abb. 2.7.1 Windprofile für verschiedenen Ausbreitungsklassen bei geringer (a) und hoher (b) Rauigkeit. 
Die Bestimmung der Ausbreitungsklassen (AK) nach Klug/Manier auf Basis von Windgeschwindigkeit 
und Gesamtbedeckungsgrad  (in Achteln) unter Berücksichtigung der  Jahreszeit  ist  in VDI Richtlinie 
3782, Blatt 1 beschrieben (VDI 2009). 
In Ergänzung zur Mischungsschichthöhe bzw. Ausbreitungsklasse stellt der Stagnationsindex SI nach 
Fett  einen  weiteren  lufthygienischen  Indikator  dar  (Baumüller  1999c).  Er  repräsentiert  die 
Zeitperiode  der  Stagnation  einer  belasteten  Luftströmung mit  der  Breite  1 m  und  der  Höhe  der 
Mischungsschicht  (m), bevor sie um 1 m³ weiterrückt. Er wird berechnet aus Gl. 2.7.7 und soll den 
meteorologisch  bedingten  Anteil  am  Trend  der  Luftverschmutzung  quantifizieren.  Als  Stagnation 
wird  der  Kehrwert  der  Ventilation  betrachtet,  die  das  Produkt  von  Mischungsschichthöhe  und 
Windgeschwindigkeit mit der Einheit [m²/s] darstellt (Baumüller 1999c). 
ܵܫ ൌ  ට ଵ଴
ల
ெ௅ுכ௩
   [µs/m²]1/2 
Gl. 2.7.7: Stagnationsindex SI nach Fett (Baumüller 1999c). 
MLH  ist die Höhe der Mischungsschicht,  v  ist die Windgeschwindigkeit  in einer Referenzhöhe  von 
10 m (Holst et al. 2008). Der Stagnationsindex zeigt eine deutliche positive Korrelation mit der Höhe 
der  PM10‐Konzentration,  wobei  dieser  Zusammenhang  sowie  die  negative  Korrelation  zwischen 
Mischungsschichthöhe  und  PM10  in  Perioden  mit  Niederschlagsereignissen  sehr  viel  schwächer 
ausgeprägt ist (Holst et al. 2008). 
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Die meteorologischen Einflüsse auf die PM10‐Konzentration werden z.T. durch lokale Einflüsse über‐
lagert.  In Straßenschluchten bildet sich bei einer Anströmrichtung quer zur Orientierung der Straße 
eine kleinräumige Zirkulation (Rotorzirkulation) aus, die zu einer der Windrichtung über Dachniveau 
entgegengesetzten  Windrichtung  am  Boden  führt.  Dabei  kommt  es  zu  einer  Akkumulation  von 
partikulären  Luftschadstoffen  auf  der  dem  Wind  über  Dachniveau  zugewandten  Seite,  bei 
niedrigeren  Konzentrationen  auf  der  dem  Wind  über  Dachniveau  abgewandten  Seite  der 
Straßenschlucht (Weber u. Weber 2008, Weber et al. 2006, Harrison et al. 2004b). 
 
2.8  Ausbreitung von Luftschadstoffen 
Für eine neutrale bis stabile atmosphärische Grenzschicht (Pasquill‐Ausbreitungsklassen C bis F) kann 
die  Konzentration  eines  Luftschadstoffes  (c),  gemittelt  über  einen  bestimmten  Zeitraum,  in  einer 
Höhe  (z)  durch  eine  Gauß’sche  Normalverteilungskurve  beschrieben werden  (Stull  2000).  Hierbei 
entspricht die Standardabweichung der Position des Schadstoffes  (σz) der Streuung der Verteilung, 
c(z) ist die eindimensionale Konzentration (g/m) in einer Höhe z während Q1 die emittierte Masse des 
Schadstoffes (g) darstellt und ݖҧ das Massezentrum („plume centerline“) repräsentiert (Gl. 2.8.1). 
ܿሺݖሻ ൌ ொభ
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Gl. 2.8.1: Gauß’sche Konzentrationsfunktion für die vertikale Dimension (Stull 2000). 
In ähnlicher Form lässt sich auch die horizontale Konzentrationsverteilung beschreiben. Hierfür wird 
der laterale Streuungsparameter σy verwendet (Stull 2000). Gl. 2.8.2 zeigt die Konzentrationsfunktion 
für  alle  3  Raumdimensionen  (x,  y,  z), wobei  ݑത  die mittlere Windgeschwindigkeit  bzw.  Transport‐
geschwindigkeit  ist. Die Streuung der Konzentrationsverteilung, sowohl  in horizontaler als auch ver‐
tikaler  Richtung  (σy  und  σz)  hängt maßgeblich  von Windfeld  und  atmosphärischer  Stabilität  bzw. 
Turbulenz  (siehe  Kapitel  2.7)  ab  (VDI  2009, Massmeyer  1999,  Seinfeld  u.  Pandis  1998).  Eine  dem 
Gauß’schen  Fahnenmodell  zugrunde  liegende Annahme  ist, dass die Advektion der Abgasfahne  in 
Transportrichtung größer ist als die turbulente Diffusion in Driftrichtung (Heußner 1988). 
ܿሺݔ, ݕ, ݖሻ ൌ
ܳ଴
2 כ ߨ כ ݑതሺݔሻ כ ߪ௬ሺݔሻߪ௭ሺݔሻ
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቉
כ ൝ ෍ exp ቈെ
ሾݖ െ ݄௡ାሺݔሻሿଶ
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቉ ൅ ܽሺݔሻ כ ෍ exp ቈെ
ሾݖ െ ݄௡ିሺݔሻሿଶ
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቉
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Gl. 2.8.2: Dreidimensionale Gauß’sche Konzentrationsfunktion („Gauß’sches Fahnenmodell“) (VDI 2009). 
In  Gleichung  2.8.2  sind  ݑത  die  mittlere  Transportgeschwindigkeit  (m/s),  σy  und  σz  die 
Streuungsparameter  (m), Q0 die Quellstärke bzw. der Emissionsmassenstrom (g/s),   ܽሺݔሻ ein Faktor 
zur  Berücksichtigung  der Massenerhaltung  (ܽሺݔሻ=1, wenn weder  Deposition  noch  Sedimentation 
vorliegt) und ݄௡ା bzw. ݄௡ି die Höhen der virtuellen Fahnenachsen (m) (VDI 2009). 
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2.9  Luftschadstoffmodellierung 
Zur  Modellierung  der  räumlichen  und  zeitlichen  Variabilität  luftgetragener  Schadstoffe  werden 
unterschiedliche  Methoden  verwendet,  deren  Auswahl  von  der  Fragestellung,  den  technischen 
Voraussetzungen sowie vom Luftschadstoff selbst abhängig ist. Numerische Dispersionsmodellierung 
ist ein Ansatz, um die räumliche und zeitliche Verteilung eines Luftschadstoffes im urbanen Raum zu 
simulieren,  wobei  unter  Berücksichtigung  meteorologischer  Einflüsse,  komplexer  Bebauung  und 
topographischer  Gegebenheiten  der  Transport  sowie  die  Verdünnung  eines  Schadstoffes  im 
dreidimensionalen  Raum  berechnet  werden  (Merbitz  et  al.  2012b,  Gaines Wilson  u.  Zawar‐Reza 
2006).  Die  räumliche  Auflösung  von  numerischen  Dispersionsmodellen  variiert  zwischen  einem 
Meter  und  mehreren  Kilometern,  in  Abhängigkeit  von  der  Größe  des  Modellgebietes  und  der 
jeweiligen Fragestellung.  In  städtischen Gebieten erstreckt  sich die  räumliche Skala vom einzelnen 
Gebäude bis hin zu ganzen Ballungsgebieten, wobei typische Anwendungen für Ausbreitungsmodelle 
die Erstellung von Luftreinhalteplänen, Genehmigungsverfahren sowie die Analyse der Ursache von 
Belastungen sind (Massmeyer 1999). Es sind grundsätzlich verschiedene Typen von lufthygienischen 
Modellen zu unterscheiden (Kapitel 2.9.1 bis 2.9.6). 
 
2.9.1  Gauß‐Modelle 
Das Gauß‐Fahnenmodell  (siehe  Kapitel  2.8)  geht  von  einer  biaxialen Normalverteilung  der  Schad‐
stoffkonzentration  aus,  die  durch  die  Ausbreitungsparameter  σ  gekennzeichnet  ist  (Massmeyer 
1999). Die Voraussetzungen sind dabei, dass 
• der Ausbreitungsprozess zeitlich invariant und die meteorologischen Parameter räumlich und 
zeitlich stationär sind, 
• die Rauigkeit der Oberfläche einheitlich ist, 
• keine chemische oder physikalische Umwandlung der Schadstoffe stattfindet, 
• die Schadstoffadvektion horizontal erfolgt, 
• keine  vertikale Begrenzung des Ausbreitungsraumes  stattfindet, wobei dieser  in der Regel 
realitätsnah auf die Höhe der Mischungsschicht begrenzt wird und die Gauß‐Fahne an einer 
Inversionsschicht sowie am Boden reflektiert wird (VDI 2009, Massmeyer 1999). 
 
2.9.2  Lagrange‐Modelle 
Bei  Lagrangeschen  Ausbreitungsmodellen  werden  Simulationsteilchen  als  Repräsentanten  eines 
Luftschadstoffes  freigesetzt  und  ihre Wege  als  Trajektorien  nachverfolgt. Nach  einer  festgelegten 
Ausbreitungszeit  kann  die  Schadstoffkonzentrationsverteilung  anhand  der  Verteilung  der 
Simulationsteilchen,  die  typischerweise  in  einer  Anzahl  von  einigen  100.000  freigesetzt  werden, 
ermittelt werden. Als  Eingangsparameter werden das mittlere Windfeld mit  Turbulenzgrößen und 
Emissionsdaten benötigt und können ggf. durch ein digitales Geländemodell und ein Gebäudemodell 
ergänzt werden (VDI 2000, Massmeyer 1999). Ein Beispiel für ein Ausbreitungsmodell des Lagrange‐
Typs ist das Modell AUSTAL2000 (Ingenieurbüro Janicke 2002), dessen Funktionsweise den Vorgaben 
der  Technischen  Anleitung  zur  Reinhaltung  der  Luft  (TA  Luft)  entspricht  und  in  Deutschland  das 
Referenzmodell  für  die  Prüfung  der  Zusatzbelastung  gasförmiger  und  partikelförmiger  Luft‐
schadstoffe  im Rahmen  immissionsschutzrelevanter Genehmigungsverfahren darstellt  (BMU 2002). 
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Als  meteorologische  Eingangsparameter  werden  die  Windgeschwindigkeit  und  ‐richtung,  die 
Stabilitäts‐  bzw.  Ausbreitungklasse  nach  Klug/Manier  (Kapitel  2.7)  sowie  die  Rauigkeitslänge  z0 
benötigt. Mit dem  integrierten diagnostischen Windfeldmodell TALdia werden zunächst Windfelder 
für bis zu 6 verschiedene Ausbreitungsklassen und 36 Windrichtungssektoren unter Berücksichtigung 
komplexer  Topographie  und  Bebauung  erzeugt.  Die  Ausbreitungsrechnung  erfolgt  dann  auf  Basis 
dieser  Windfeldbibliothek,  wobei  entsprechend  einer  meteorologischen  Zeitreihe,  die  die 
Windgeschwindigkeit,  Windrichtung  und  Ausbreitungsklasse  in  1‐Stundenintervallen  vorgibt,  für 
jeden Zeitschritt das der jeweiligen meteorologischen Situation entsprechende Windfeld ausgewählt 
wird (Langner u. Klemm 2011, BMU 2002, Ingenieurbüro Janicke 2002, VDI 2000). In Kapitel 4 und 8 
werden Beispiele der Ausbreitungsrechnung mit AUSTAL2000 behandelt. 
 
2.9.3  Eulersche Gittermodelle 
Im Eulerschen Gittermodell werden die Haushaltsgleichungen eines  Luftschadstoffes numerisch an 
den  Knotenpunkten  eines  dreidimensionalen  Gitters  gelöst.  Das  Gittermodell  wird  auch  als  „K‐
Modell“  bezeichnet,  da  für  die  Lösung  der  Differentialgleichungen  zur  Advektion  und  Diffusion 
Diffusions‐  bzw.  Austauschkoeffizienten  verwendet  werden.  Vorteil  von  Gittermodellen  ist  die 
Möglichkeit, komplizierte meteorologische Strukturen abzubilden, sofern die turbulenten Diffusions‐
koeffizienten  bekannt  sind  (Massmeyer  1999).  In  Strömungsmodellen  („computational  fluid 
dynamics“, CFD)  lassen  sich  insbesondere kleinräumige, komplexe Ausbreitungsverhältnisse, z.B.  in 
Straßenschluchten simulieren (Di Sabatino et al. 2007). Ein besonderer Modelltyp sind „Large Eddy“ 
Simulationen,  bei  denen  auch  der  thermische  Auftrieb  in  die  Berechnungen  von  Transport  und 
Diffusion eingehen (Li et al. 2010). 
 
2.9.4  Chemie‐Transport‐Modelle 
Eine Weiterentwicklung der numerischen Dispersionsmodelle  stellen die atmosphärischen Chemie‐
Transport‐Modelle (CTM) dar, wobei zwischen Lagrangeschen und Eulerschen CTM zu unterscheiden 
ist.  Sie  simulieren  sowohl  atmosphärischen  Transport  und  Verdünnung  von  luftgetragenen 
Substanzen mit den zugrunde liegenden physikalischen Prozessen als auch chemische Umwandlungs‐
prozesse  sowie  Entfernung  durch  trockene  und  nasse  Deposition  (Ebel  2000).  Chemie‐Transport‐
Modelle erlauben also auch die Simulation der Konzentration sekundärer Luftschadstoffe wie Ozon 
oder  sekundärer Partikel. Nachteilig wirken  sich bei der numerischen Dispersionsmodellierung mit 
Chemie‐Transport‐Modellen die hohen Rechenzeiten und  technischen Anforderungen aus. Darüber 
hinaus ist die Güte der Anfangs‐ und Randwerte entscheidend für die Qualität des Modelllaufes (Ebel 
2000). 
 
2.9.5  Semi‐empirische Modelle 
Aufgrund  ihrer  geringen  technischen  Anforderungen  und  niedrigen  Rechenzeiten werden  für  die 
Abschätzung  der  verkehrsbedingten  Zusatzbelastung  in  Straßenschluchten  verstärkt  operationelle 
Modelle wie das „Operational Street Pollution Model“ (OSPM) eingesetzt. Das OSPM stellt ein semi‐
empirisches  Straßenschluchtmodell dar, welches  sowohl den direkten  Emissionsanteil  als auch die 
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Rezirkulation  innerhalb der Straßenschlucht simuliert und Turbulenz, die durch Wind und  fahrende 
Fahrzeuge erzeugt wird, berücksichtigt. Eingangsparameter sind Straßenkonfiguration, Meteorologie 
und Verkehrsaufkommen (Zhou u. Levy 2008, Berkowicz et al. 2003, Vardoulakis et al. 2002).  
 
2.9.6  Statistische und geostatistische Modelle  
Eine alternative Methode zur Modellierung von Schadstoffkonzentrationen stellen statistische bzw. 
geostatistische  Modelle  dar.  Bei  der  statistischen  bzw.  stochastischen  Vorhersagemodellierung 
werden neben Regressionsmodellen  (Vlachogianni et al. 2011)  insbesondere Neuronale Netzwerke 
eingesetzt, die vor allem auf Basis von meteorologischen Größen  für einzelne Messstationen  Luft‐
schadstoffvorhersagen treffen (Fernando et al. 2012, Hooyberghs et al. 2005, Perez u. Reyes 2001). 
Im Gegensatz zu den zeitlichen Vorhersagemodellen, die vorwiegend punktuelle Prognosen  liefern, 
dienen  geostatistische  Ansätze  dazu,  von  punktuellen  Messungen  die  flächenhafte  Schadstoff‐
verteilung  abzuleiten.  Grundlage  für  geostatistische  Ansätze  sind  gemessene  Konzentrationen  an 
festgelegten  Messpunkten,  die  zur  Herleitung  der  Konzentrationen  an  Orten  ohne  Messwert 
verwendet werden (Nagl u. Spangl 2007). 
Geostatistische Interpolationsverfahren sind z.B. die „Inverse Distanzgewichtung“ („Inverse Distance 
Weighted“,  IDW) und das  „Kriging“ Verfahren. Bei diesen Methoden werden  zur Bestimmung  von 
Konzentrationen an Punkten ohne Messwerte umliegende Stützpunkte mit Messwerten verwendet, 
deren Gewichte in Abhängigkeit von ihrer Distanz zum betreffenden Punkt festgelegt werden (Nagl u. 
Spangl 2007). Beim  IDW‐Verfahren  findet eine Gewichtung der Art  [1/rx] statt, wobei  r die Distanz 
darstellt und der Exponent  x  frei gewählt werden  kann,  in der Regel  jedoch den Wert 2 annimmt 
(quadratische  Distanzgewichtung)  (Nagl  u.  Spangl  2007).  Im  Falle  des  „Kriging“  wird  eine  Vario‐
grammanalyse  durchgeführt,  die  die  räumliche  Struktur  der  Zielgröße,  d.h.  die  räumliche  Varianz 
zwischen den Punkten als Funktion  ihrer Entfernung zueinander erfasst  (siehe Kapitel 7.8). Hierbei 
wird  eine  Trendfunktion  in  Form  eines  Variogramms  bestimmt,  die  die  Ähnlichkeit  bzw.  Unter‐
schiedlichkeit von Wertepaaren  in Abhängigkeit von  ihrer räumlichen Distanz beschreibt (EEA 2009, 
Nagl u. Spangl 2007, Bernsdorf 1999). Das Variogramm basiert auf der Annahme, dass es  lediglich 
vom Distanzvektor abhängig ist, nicht jedoch von der absoluten Lage im Raum (Bernsdorf 1999). Für 
beide Verfahren gilt die Voraussetzung, dass die Messpunkte vergleichbare Umgebungsbedingungen 
aufweisen und das gesamte Interpolationsgebiet eine relativ einheitliche räumliche Struktur aufweist 
(Nagl u. Spangl 2007). Interpolationsverfahren finden vorwiegend auf regionaler bis nationaler Skala 
Anwendung  (Briggs et al. 1997). Auf der kleinräumigen urbanen Skala sind diese Verfahren  infolge 
der hohen Inhomogenität der städtischen Umwelt und der geringen Dichte von Messpunkten jedoch 
nicht geeignet (Johnson et al. 2010, Briggs et al. 2000, Briggs et al. 1997). Die intra‐urbane Variabilität 
von Luftschadstoffkonzentrationen  tritt über Entfernungen von <100 m auf, so dass Messstationen 
nur  als  repräsentativ  für  ihre  unmittelbare,  kleinräumige  Umgebung  gelten  können  (Briggs  et  al. 
2000,  Briggs  et  al.  1997),  und  somit  eine  Interpolation  zwischen  den  Stationen  zu  fehlerhaften 
Ergebnissen führen muss. 
Gegenüber  der  Interpolation  stellt  in  urbanen  Räumen  die  Regressionsmodellierung  bzw.  Land‐
nutzungsregression („land use regression“, LUR) einen effektiveren Ansatz dar, um die kleinräumige 
Luftschadstoffbelastung zu modellieren.  Innerhalb eines GIS‐basierten Regressionsmodells wird die 
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räumliche  Schadstoffverteilung  anhand  korrelierter  Prädiktoren  auf  Basis  begrenzter  Messkam‐
pagnen statistisch hergeleitet (Hoek et al. 2008, Briggs et al. 2000). Lufthygienische räumliche Prädik‐
toren mit positiven oder negativen Korrelationen zu Luftschadstoffen sind z.B. Bevölkerungsdichte, 
Gebäude‐  oder  Haushaltsdichte,  Verkehrs‐  bzw.  Straßendichte,  Entfernung  zu  nächstgelegenen 
Straßen, Höhe  ü. NN,  Landnutzung  (z.B.  Siedlungsflächen,  Industriegebiete,  Parks, Wasserflächen) 
sowie  physisch‐geographische  und  klimatische  Parameter  (Johnson  et  al.  2010, Hoek  et  al.  2008, 
Ryan u. LeMasters 2007, Jerrett et al. 2007, Kanaroglou et al. 2005, Briggs et al. 2000, Briggs et al. 
1997).  LUR‐Modelle,  die  für  bestimmte  Städte  entwickelt wurden,  können  durch  Re‐Kalibrierung 
auch für die Bedingungen in anderen urbanen Räumen angewandt werden (Briggs et al. 2000). 
Die Prädiktoren werden in bestimmten Radien („Buffern“) um die Messpunkte ermittelt und in einem 
multiplen  Regressionsmodell  zusammengefasst,  mit  dem  Ziel,  einen  möglichst  hohen  Anteil  der 
räumlichen Variabilität des Luftschadstoffs zu erklären  (Ryan u. LeMasters 2007, Briggs et al. 2000, 
1997). Die lufthygienische Regressionsmodellierung basiert auf zwei grundlegenden Annahmen: 
• Von  einer  relativ  kleinen  Anzahl  von  messbaren  Prädiktorvariablen  können  die  für  die 
Zielgröße relevanten Umweltbedingungen abgeleitet werden. 
• Die  Beziehung  zwischen  der  Zielgröße  und  den  Prädiktoren  kann  auf  zuverlässige Weise 
innerhalb eines begrenzten „Trainingsgebietes“ ermittelt werden (Briggs et al. 2000).  
Die  Entwicklung  von  LUR‐Modellen  kann  einen Beitrag  leisten  zu  einer besseren Abschätzung der 
intra‐urbanen Variabilität  langzeitlicher Exposition gegenüber Luftschadstoffen und stellt eine Alter‐
native zur Dispersionsmodellierung dar (Madsen et al. 2007). LUR‐Studien wurden  in verschiedenen 
nordamerikanischen  und  europäischen  Städten wie  z.B.  Huddersfield  (Briggs  et  al.  2000),  Boston 
(Clougherty et al. 2008), Oslo  (Madsen et al. 2007) oder Toronto (Jerrett et al. 2007) durchgeführt. 
Sie wurden mit dem Ziel angewendet, Karten der räumlichen Verteilung von PM10, PM2.5, NOx und 
anderer urbaner Luftschadstoffe zu generieren (Clougherty et al. 2008, Madsen et al. 2007, Jerrett et 
al. 2007, Briggs et al. 2000). 
Auch für die nationale bis kontinentale Skala, z.B. die Niederlande, das Vereinigte Königreich und die 
Europäische Union fanden Landnutzungsregressionsmodelle Anwendung (Vienneau et al. 2010, Hoek 
et al. 2008). 
Da  kleinräumig  aufgelöste  Emissionsdaten  häufig  nicht  vorhanden  sind,  bzw.  nur  lückenhaft 
vorliegen, werden  zur  Substituierung  von  Emissionsdichten  Landnutzungsklassen wie  z.B.  gewerb‐
liche  Flächen,  Wohngebiete  und  industrielle  Gebiete  in  LUR‐Modellen  verwendet,  um  unter‐
schiedliche Emissionsraten zu repräsentieren (vgl. Su et al. 2010, Hoek et al. 2008). Es kann erwartet 
werden, dass die unterschiedlichen  Flächennutzungsklassen, wie  z.B.  Industrieflächen oder Wohn‐
gebiete mit  verschieden hohen  Emissionen  korrespondieren. Allerdings  sind  innerhalb  einer  Land‐
nutzungsklasse  z.T.  erhebliche  Unterschiede  der  Emissionsintensität möglich.  So  können  sich  z.B. 
innerhalb  von  Industrieflächen Anlagen mit unterschiedlich hohen Emissionen befinden, und  auch 
Bereiche ohne Freisetzung von Schadstoffen vorkommen.  
Die Größe der Buffer, d.h. der Radien  für die Analyse von Prädiktoren variiert  zwischen 20 m und 
10.000 m, in Abhängigkeit von der Ausdehnung des Modellgebietes und der Auflösung der zugrunde 
liegenden  räumlichen Daten. Bei  verkehrsbedingten Emissionen  kann die Wahl  von Buffer‐Größen 
>100‐200 m  zu  fehlerhaften  Resultaten  führen,  da  somit  auch  Quellen  einbezogen  würden,  von 
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denen aufgrund  ihrer Entfernung keine signifikanten Auswirkungen mehr zu erwarten sind (Hoek et 
al.  2008). Aufgrund  unterschiedlicher Verfügbarkeit  von  Prädiktorvariablen  ist  die Übertragbarkeit 
von LUR‐Modellen zwischen verschiedenen Städten als problematisch anzusehen (Hoek et al. 2008). 
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3  Untersuchung der urbanen Feinstaubverteilung durch mobile Messungen in Aachen 
Einige der Inhalte von Kapitel 3 basieren auf dem Artikel  
Merbitz, H,  Fritz,  S.,  Schneider, C.  (2012c): Mobile measurements  and  regression modeling of  the 
spatial particulate matter variability in an urban area. Science of the Total Environment 438, 389–403. 
DOI: 10.1016/j.scitotenv.2012.08.049. (c) 2012 Elsevier B.V. 
 
3.1  Untersuchungsgebiet und lufthygienische Situation 
Im  Rahmen  der Arbeit wurden  für  verschiedene  Fragestellungen  unterschiedliche Untersuchungs‐
gebiete  ausgewählt.  Das  Hauptuntersuchungsgebiet,  in  dem  mobile  Feinstaubmessungen  statt‐
fanden  (Kapitel  3),  auf  deren  Grundlage  ein  Regressionsmodell  für  die  urbane  Feinstaubkonzen‐
tration entwickelt wurde  (Kapitel 5), umfasst die Stadt Aachen. Weitere Untersuchungsräume  sind 
die Innenstadt von Liège (Kapitel 4) sowie die Euregio Maas‐Rhein (Kapitel 7). 
Die  Stadt  Aachen  als  Hauptuntersuchungsgebiet  vorliegender  Arbeit  befindet  sich  zwischen  der 
Nordabdachung der Eifel als Teil der  zentraleuropäischen Mittelgebirgsschwelle  im Süden und der 
norddeutschen Tiefebene  im Norden. Geologisch  liegt Aachen an der Grenze zwischen Rheinischem 
Schiefergebirge und niederrheinischem Tiefland, dessen Südgrenze durch die nördliche Verbreitungs‐
grenze  des  Löß  (Jülicher  Börde,  Zülpicher Börde) markiert  ist  (Böhm  1999). Die  Fläche  des  Stadt‐
gebietes beträgt etwa 161 km²  (Bezirksregierung Köln 2009) bei einer Einwohnerzahl  von 245.000 
(31.12.2009, Stadt Aachen 2010a). Das  regionale Klima kann mit einer  Jahrestemperaturamplitude 
von  15 K  als  gemäßigtes,  ozeanisches  Klima  beschrieben  werden.  Das  Temperaturmittel  liegt  im 
Januar bei 2,4°C und  im Juli bei 17,3°C sowie  im Jahr bei 9,7°C (Havlik u. Ketzler 2000). Die mittlere 
Jahresniederschlagssumme beträgt 828 mm. Vorherrschende Windrichtung  ist Süd bis West, wobei 
etwa  60 %  aller  langjährigen  Beobachtungen  auf  diesen Windrichtungssektor  entfallen  und  hohe 
Windgeschwindigkeiten überwiegend mit südwestlichen Windrichtungen einhergehen. An mehr als 
einem  Viertel  aller  Tage  treten  jedoch  schwachwindige  Situationen  (Bft.  ≤3)  auf,  vorwiegend  bei 
östlichen Windrichtungen (Havlik u. Ketzler 2000).  
Das Aachener Stadtzentrum ist umgeben von zwei konzentrischen Straßenringen, deren Verlauf sich 
an den historischen Stadtmauern orientiert.  Innerhalb des äußeren Ringes  ist die Gebäudestruktur 
gekennzeichnet  durch  eine  hohe  Dichte  bei  einer  mittleren  Gebäudehöhe  um  11 m  (eigene 
Berechnung). Östlich des Stadtkerns schließen sich  industriell bzw. gewerblich genutzte Gebiete an. 
Die  Flächennutzung  in  der  Stadt  Aachen  ist  in  Abb.  3.1.1  anhand  der  CORINE‐Landnutzungs‐
klassifikation  (EEA 1995) für das Jahr 2006 dargestellt. Anhand der CORINE‐Landnutzungsdaten von 
Aachen wird deutlich, dass  sich der  Siedlungsraum weitgehend  zusammenhängend um das  Stadt‐
zentrum herum erstreckt.  Industrie‐ und Gewerbeflächen befinden  sich  vorwiegend  im Osten und 
Nordosten des Stadtgebietes (Abb. 3.1.1). Der Süden ist gekennzeichnet durch Wiesen und Weiden, 
während im Norden des Stadtgebietes, welcher durch Lößlehmböden gekennzeichnet ist (Havlik und 
Ketzler  2000),  ackerbauliche  Nutzung  dominiert.  Zusammenhängende Waldgebiete  befinden  sich 
südlich  bis  südwestlich  des  Stadtzentrums  (Aachener  Wald)  sowie  im  äußersten  Süden  des 
Stadtgebietes,  wo  sich  die Waldflächen  über  das  Stadtgebiet  hinaus  nach  Süden  hin  fortsetzen. 
Westlich  und  südwestlich  von  Aachen  (Belgien,  Niederlande)  dominiert  neben  Siedlungsflächen 
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weidewirtschaftliche Nutzung, während im Nordosten der Ackerbau in der Jülicher Börde vorherrscht 
(Abb. 3.1.1). 
 
Abb. 3.1.1: Landnutzung in Aachen (CORINE Land Cover 2006, EEA 1995). Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
In Abb. 3.1.2 sind die Reliefverhältnisse Aachens dargestellt. Vom äußersten Süden des Stadtgebietes 
(Vennfußfläche) zum Norden hin nimmt die Geländehöhe von >400 m ü. NN auf ca. 125 m ab. Der 
Siedlungsbereich der Stadt Aachen befindet sich zum großen Teil innerhalb eines Talkessels, der etwa 
100 bis 200 Höhenmeter  tiefer  liegt als  seine Umgebung  (Abb. 3.1.2), woraus  sich deutliche  lokal‐
klimatische Wirkungen ergeben. Insbesondere bei Schwachwindwetterlagen bilden sich reliefbedingt 
Kaltluftabflüsse  aus,  die  vor  allem  aus  südlicher  und  südwestlicher  Richtung  vom  Aachener Wald 
bzw. von der Vennfußfläche hangabwärts  in Richtung  Innenstadt verlaufen (Havlik u. Ketzler 2000). 
Die  Tallage  Aachens  führt  zu  negativen  lufthygienischen  Auswirkungen  im  Zusammenhang  mit 
erhöhter  thermischer  Stabilität  durch  abfließende  Kaltluft  und  reliefbedingter  Herabsetzung  der 
Ventilation im Aachener Talkessel. Die horizontalen Ventilationsbedingungen sind vor allem dort als 
kritisch zu betrachten, wo die Kessellage mit der engen Bebauungsstruktur zusammenfällt, die für die 
Aachener Altstadt typisch ist (Havlik und Ketzler 2000). 
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Abb. 3.1.2:  Reliefverhältnisse  in  Aachen  (ASTER  GDEM  Version  2,  ASTER  GDEM  Validation  Team  2011). 
Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
Die  in Richtlinie 2008/50/EG  festgelegten europäischen Grenzwerte  für PM10 und NO2 wurden  in 
den  Jahren  2005  bis  2009  wiederholt  überschritten,  woraufhin  ein  Luftreinhalteplan  für  das 
Aachener Stadtgebiet aufgestellt wurde  (Bezirksregierung Köln 2009, LANUV NRW 2010). Seit 2007 
befindet  sich  die  Aachener  Verkehrsmessstation  des  Landesamtes  für  Natur,  Umwelt  und 
Verbraucherschutz  des  Landes  Nordrhein‐Westfalen  (LANUV  NRW)  in  der  Wilhelmstraße,  einer 
vierspurigen, nord‐süd verlaufenden Straßenschlucht mit einem täglichen Verkehrsaufkommen (DTV) 
von etwa 32.000 Kfz/d  im Jahr 2007 (Niederau et al. 2011, Bezirksregierung Köln 2009). An diesem 
Standort wurde die maximal erlaubte Anzahl von 35 PM10‐Tagesmittelwerten >50 µg/m³ pro Jahr in 
den Jahren 2007 und 2009 überschritten (siehe Tabelle 3.1.1). In den Jahren 2010 bis 2012 wurde die 
maximal erlaubte Anzahl von Überschreitungstagen mit 32 bzw. 34 Tagen nur knapp eingehalten. Die 
PM10‐Jahresmittelwerte  lagen 2007‐2012 zwischen 27 und 33 µg/m³, womit der Grenzwert für das 
Jahresmittel  (40 µg/m³) nicht überschritten wurde  (LANUV NRW 2008, 2009a, 2010, 2011a, 2012a, 
2013).  In  Tabelle  3.1.1  sind  zum  Vergleich  die  Anzahl  der  PM10‐Überschreitungstage  sowie  die 
PM10‐Jahresmittelwerte  der  städtischen  Hintergrundstation  Aachen‐Burtscheid  (AABU)  und  der 
ländlichen  Hintergrundstation  Simmerath  (EIFE)  mit  aufgeführt.  Die  mittlere  PM10‐Differenz 
zwischen  der  Station  AABU  und  der  Station  EIFE  von  5,9 µg/m³  (Mittel  2007‐2012)  lässt  sich  als 
städtischer Beitrag ohne unmittelbar wirksame lokale Quellen interpretieren. Die Differenz zwischen 
der  Verkehrsstation  VACW  und  der  städtischen  Hintergrundstation  AABU  von  11,5 µg/m³  (Mittel 
2007‐2012)  kann  auf  die  verkehrsbedingten  Quellen  in  der Wilhelmstraße  zurückgeführt werden 
(siehe Tabelle 3.1.1).   
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Tabelle 3.1.1: PM10‐Jahreskenngrößen an drei Stationen im Raum Aachen (LANUV NRW 2008, 2009a, 2010, 
2011a, 2012a, 2013). 
  Station  2007  2008 2009 2010 2011 2012 Mittel 2007‐2012
Anzahl 
Tage 
>50 µg/m³ 
VACW  48  28  44 32 34 32 36,3 
AABU  7  2  6 13 10 8 7,7 
EIFE  2  0  4 0 2 2 1,7 
  Station  2007  2008 2009 2010 2011 2012 Mittel 2007‐2012
Jahres‐
mittel 
(µg/m³) 
VACW  32  29  33 32 28 27 30,2 
AABU  20  17  19 20 19 17 18,7 
EIFE  14  12  14 13 13 11 12,8 
Bezüglich der PM10‐Emissionsstruktur  in der Stadt Aachen existieren unterschiedliche Angaben  für 
verschiedene  Referenzjahre.  Tabelle  3.1.2  fasst  die  jährlichen  PM10‐Emissionen  verschiedener 
Verursacher im Untersuchungsgebiet auf Grundlage unterschiedlicher Quellen zusammen. 
Tabelle 3.1.2: PM10‐Emissionen in der Stadt Aachen in t/a (LANUV NRW 2011b, Bezirksregierung Köln 2009). 
LANUV NRW, Emissionskataster 
NRW, Stand 2008 (LANUV NRW 
2011b), Referenzjahre 2000, 
2006, 2007, 2008 
Kfz 
(2007) 
Offroad4
(2000) 
Schiene 
(2000) 
Industrie
(2008) 
Kfa5 
(2006) 
∑ 
110,1  34  0,3  6,1  16  166,5 
Luftreinhalteplan Aachen 
(Bezirksregierung Köln 2009), 
Referenzjahre 2000, 2004, 2006 
Kfz 
(2006) 
Offroad 
(2000) 
Schiene 
(2006) 
Industrie 
(2004) 
Kfa 
(2004) 
∑ 
101,2  34  16,4  14,3  13,8  179,7 
Aus  Tabelle  3.1.2  geht  hervor,  dass  der  Kfz‐Verkehr  die  mit  Abstand  bedeutendste  Quelle  von 
Feinstaubemissionen  im  Aachener  Stadtgebiet  darstellt.  Der  Anteil  des  Straßenverkehrs  an  den 
PM10‐Gesamtemissionen im Untersuchungsgebiet liegt – in Abhängigkeit vom Bezugsjahr – zwischen 
56  und  66 %.  Es  kann  daher  davon  ausgegangen  werden,  dass  im  Untersuchungsgebiet  eine 
räumliche Variabilität der Feinstaubkonzentrationen vor allem durch  räumlich variable  Intensitäten 
des Straßenverkehrs bzw. Kfz‐bedingter PM10‐Emissionen zu erklären ist. 
 
3.2  Auswahl der Messpunkte 
Zur  Bestimmung  der  kleinräumigen  Variabilität  der  Feinstaubkonzentration wurden  insgesamt  59 
urbane  und  suburbane Messpunkte  ausgewählt,  an  denen  im  Zeitraum Mai  2009  bis Mai  2011 
mobile Messungen  stattfanden  (siehe  Abb.  3.4.1).  Der  größte  Teil  der mobilen Messungen  fand 
innerhalb eines 2,5*2,5 km² großen Messnetzes statt (Abb. 3.2.1). Die Festlegung dieses Messnetzes 
orientierte  sich  zunächst  näherungsweise  am  innerstädtischen  Teil  eines  flächendeckenden Mess‐
netzes zur Untersuchung der Luftqualität in Aachen  in den Jahren 1986 bis 1989. Im Rahmen dieser 
früheren flächendeckenden Luftqualitätsmessungen wurde beabsichtigt, repräsentative Messstellen 
auszuwählen, die weder  einem direkten  Einfluss durch Verkehrsemissionen unterliegen, noch  von 
                                                            
4  Verkehr  auf  nicht  öffentlichen  Straßen,  z.B.  Baumaschinen,  Land‐  und  Forstwirtschaft,  Gartenpflege  und 
Hobby, Militär (Bezirksregierung Köln 2009). 
5 Kleinfeuerungsanlagen nach 4. BImSchV (LANUV NRW 2011c). 
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Emittenten abgekoppelt sind, wie Parks oder Hinterhöfe, um auf Basis von 4 Eckpunkten einer 1 km² 
großen Rasterzelle einen repräsentativen Mittelwert für diese zu bilden. Während im Rahmen dieser 
früheren Untersuchung an allen Punkten des Messnetzes verschiedene gasförmige  Luftschadstoffe 
erfasst wurden, fanden Schwebstaubmessungen nur an 8 Messstellen statt (Stadt Aachen 1990). 
Im Gegensatz zu dieser Vorgehensweise wurde bei der Auswahl der Messpunkte in der vorliegenden 
Arbeit das Ziel verfolgt, eine möglichst hohe Spannweite von Belastungsintensitäten abzudecken und 
eine große Vielfalt urbaner Umgebungsbedingungen  zu  repräsentieren.  Somit wurden  sowohl ver‐
schieden stark durch Verkehr beeinflusste Punkte in Straßenschluchten, an offenen Straßen, Plätzen 
und Kreuzungen ausgewählt, als auch Punkte in Hinterhöfen, Grünflächen bzw. Parkanlagen und sub‐
urbanen Wohngebieten mit größerer Distanz zu Hauptverkehrsstraßen. Abb. 3.2.1 zeigt die Lage der 
40 urbanen Punkte innerhalb des 2,5x2,5 km² großen Messnetzes, die im Folgenden als „Hauptmess‐
punkte“  bezeichnet werden,  sowie  die Daten  des mittleren  täglichen Verkehrsaufkommens  (DTV) 
einzelner Straßenabschnitte im Jahr 2007 (Datenquelle: LANUV NRW 2011d, Niederau et al. 2011). 
 
Abb. 3.2.1:  Hauptmesspunkte und mittleres tägliches Verkehrsaufkommen (DTV) im Untersuchungsgebiet. 
Datenquelle Verkehr: LANUV NRW (2011d), Datenquelle Gebäude: Bezirksregierung Köln (2010). 
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Tabelle  3.2.1  charakterisiert  die  40  Hauptmesspunkte  hinsichtlich  ihrer  direkten  Entfernung  zur 
nächstgelegenen  Straße,  des  dortigen mittleren  täglichen Verkehrsaufkommens  und  des  relativen 
Anteils schwerer Nutzfahrzeuge (Snfz=Busse+LKW) sowie der Straßenkategorie (G=Gemeindestraße, 
K=Kreisstraße, L=Landesstraße, B=Bundesstraße). 
Tabelle 3.2.1: Hauptmesspunkte und Verkehrsdichte an nächstgelegener Straße (Datenquelle: LANUV NRW 
2011d). 
Punkt  Entfernung nächste 
Straße (m) 
DTV nächste Straße
(Kfz/d) 
Anteil Snfz
(%) 
Kategorie 
nächste Straße 
A1  156  7.566 2,5 G
A2  25  9.526 3,5 B
A3  85  2.024 1,7 G
A4  149  21.044 2,5 B
A5  111  3.428 1,6 K
A6  31  7.086 2,9 G
B1  151  6.506 2 G
B2  78  7.694 2,4 G
B3  94  16.656 3,1 B
B4  87  15.088 2,6 G
B5  90  4.196 2,7 G
B6  35  18.770 4 L
C1  101  12.836 2,7 B
C2  185  6.462 1,9 G
C3  11  11.898 6,3 G
C4  69  8.490 1 G
C5  60  11.124 7,7 G
C6a  179  17.244 2 B
C6b  16  17.244 2 B
D1  119  7.338 5,4 L
D2  154  9.844 3,2 B
D3  15  21.050 3,9 B
D4  15  1.860 1,1 G
D5  104  13.120 14,5 G
D6  221  15.007 1,5 G
E1  94  6.708 1,5 K
E2  17  15.476 3,2 L
E3  10  5.742 1,5 G
E4  34  21.600 5,4 B
E5  12  8.778 1 G
E6a  88  10.790 2,4 G
E6b  79  10.790 2,4 G
F1  22  4.526 2,1 G
F2  354  14.284 3,3 L
F3  16  6.502 1,1 G
F4a  52  14.006 6,5 B
F4b  64  25.706 4,7 B
F5  128  8.245 1,5 G
F6  10  6.080 3,9 G
W1  8  31.730 2,1 B
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Die  Probenluft  wird  bei  beiden  Geräten  durch  eine  interne  Pumpe  mit  einem  konstanten 
Volumenstrom von 1,2 l/min bzw. 72 l/h angesaugt, wobei die Partikel am Ende des Messweges auf 
einem  PTFE‐Filter  abgeschieden werden,  der  zur  gravimetrischen  Kontrolle  genutzt werden  kann 
(GRIMM Aerosol Technik 2005).  
Da  zwischen  beiden  verwendeten  Geräten  eine  systematische  Abweichung  zu  beobachten  war, 
wurden  die Messwerte  von  Kampagne  A mit  einem  Korrekturfaktor  von  1,425  (PM10)  bzw.  1,38 
(PM2.5)  multipliziert,  um  die  systematische  Abweichung  der  Konzentrationen  dieser  Kampagne 
auszugleichen  und  eine  Gegenüberstellung  mit  den  Werten  aller  anderen  Kampagnen  zu 
ermöglichen. Die Korrekturfaktoren wurden durch 12 simultane Vergleichsmessungen beider Geräte 
an  verschiedenen  Tagen  ermittelt.  Die  Ergebnisse  der  Vergleichsmessungen  sind  in  Abb.  3.3.2 
zusammen mit  den  linearen  Trendfunktionen  dargestellt,  die  die Grundlage  für  die  Korrektur  der 
Messwerte aus Kampagne A bildeten. 
 
  a)  b) 
Abb. 3.3.2: Ergebnisse der Vergleichsmessungen PM10 (a) und PM2.5 (b) der Geräte 1.108 und EDM 107. 
Die  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentrationen  wurden  vom  Gerät  automatisch  aus  den  optischen 
Zählungen  in  Intervallen  von  6 Sekunden  berechnet  und  über  1  Minute  gemittelt.  Diese  1‐
Minutenmittelwerte wurden während der Messungen  im Gerät gespeichert und nach  jedem Mess‐
gang ausgelesen. Die mobilen Messungen fanden jeweils über einen Zeitraum von 10 Minuten statt, 
über den die 1‐Minutenwerte gemittelt wurden. Eine Ausnahme  ist der stark durch Verkehr beein‐
flusste Messpunkt  „Wilhelmstraße“  (W1),  an  dem  das Messintervall  auf  20 Minuten  vergrößert 
wurde, um bei einer besonders hohen  zeitlichen Konzentrationsvariabilität  für diesen Standort die 
Repräsentativität der Konzentrationsmittelwerte zu gewährleisten. 
Das Messgerät GRIMM 1.108 wurde  innerhalb  von Kampagne A  vom Hersteller  gegenüber  einem 
Referenzgerät validiert, wobei in Abhängigkeit vom Größenkanal Abweichungen zwischen 4 und 9 % 
gegenüber dem Referenzgerät festgestellt wurden. Das Messgerät GRIMM 1.108 wurde vom Institut 
für Bergbaukunde 3 der RWTH Aachen leihweise in Kampagne A zur Verfügung gestellt. 
Eine Validierung des  in allen weiteren Kampagnen verwendeten Messgerätes GRIMM EDM107 fand 
vor  Beginn  von  Kampagne  B  von  Seiten  des  Herstellers  statt,  um  eine  hohe Messgenauigkeit  zu 
garantieren.  Hierbei  wurde  das  Messgerät  durch  ein  Prüfaerosol  mit  einem  Referenzmessgerät 
abgeglichen. Eine  zweite, ähnlich durchgeführte Validierung  fand  im Mai 2011 nach Abschluss der 
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Aachener Messkampagnen im Rahmen einer mobilen Messkampagne in Liège, Belgien (siehe Kapitel 
4) statt. Sie wurde durch Mitarbeiter des Institut Scientific Service Public (ISSeP)  in Liège mit einem 
polydispersen  Staub  als  Prüfaerosol  durchgeführt,  welches  Größenfraktionen  von  0,2  bis  80 µm 
umfasst. Hierbei wurden in mehreren Testläufen relative Abweichungen der PM10‐Masse gegenüber 
dem  Referenzgerät  gleichen  Typs  zwischen  ‐2  und  2 %  festgestellt,  während  bei  PM2.5  relative 
Abweichungen zwischen ‐5 und ‐4 % registriert wurden. Somit ist für beide PM‐Fraktionen von einer 
akzeptablen  Fehlerspannweite  von  maximal  +/‐ 5 %,  bezogen  auf  die  PM‐Massenkonzentration 
auszugehen. 
Abb. 3.3.3  zeigt die Häufigkeitsverteilung aller 936 10‐Minutenmittelwerte aus Kampagne B  sowie 
die  Verteilung  der  natürlichen  Logarithmen  von  PM10  und  PM2.5.  Es  wird  ersichtlich,  dass  die 
Verteilungen  der  logarithmisch  transformierten  PM10‐  und  PM2.5‐Werte  annähernd  symmetrisch 
sind, was auf die Häufigkeitsverteilung der Feinstaubkonzentrationen auf Tagesbasis zurückzuführen 
ist. Generell lässt sich die Häufigkeitsverteilung von PM10‐ und PM2.5‐Tagesmittelwerten annähernd 
durch  eine  logarithmische  Normalverteilung  beschreiben  (WHO  2006).  Die  log‐Normalverteilung 
wurde  auch  für  die  24‐Stundenmittelwerte  der  PM10‐Konzentrationen  an  der  städtischen Hinter‐
grundstation AABU sowie an der Verkehrsstation Aachen‐Wilhelmstraße (VACW) über Zeiträume von 
9 (AABU) bzw. 5 Jahren (VACW) beobachtet. 
 
Abb. 3.3.3:  Häufigkeitsverteilung  aller  10‐Minutenmittelwerte  (a)  sowie  log‐transformierter  10‐Minuten‐
mittelwerte  (b)  von  PM10  und  PM2.5  während  Kampagne  B.  Anm.:  Auf  die  Darstellung  des 
höchsten  PM10‐Wertes  von  Kampagne  B  (381,5 µg/m³)  wurde  zugunsten  einer  besseren 
Anschaulichkeit verzichtet. 
Entsprechend der annähernd logarithmischen Normalverteilung wurde als statistische Kenngröße zur 
Mittelung der PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen das geometrische Mittel verwendet. Bei der  log‐
Normalverteilung entspricht das geometrische Mittel dem Median der Stichprobe (Seinfeld u. Pandis 
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1998). Das  geometrische Mittel wurde  als  statistische  Kenngröße  von  Thornburg  et  al.  (2009)  zur 
Mittelung der Fraktion PM10‐PM2.5 (Grobstaub) verwendet (Thornburg et al. 2009). 
Aufgrund der hohen Anzahl  von Messpunkten  in Kampagne A und B war es  zeitlich bedingt nicht 
möglich,  in einem Messgang bzw. an einem Tag alle Punkte zu erreichen, wodurch  jeder Messgang 
eine andere Auswahl von Punkten umfasste. Hierbei wurde sichergestellt, dass jeder Messgang alle 4 
quadratischen Subsektoren des Messnetzes  (siehe Abb. 3.4.1) abdeckt.  Infolge der hohen täglichen 
Variabilität der Feinstaubhintergrundkonzentrationen, die vor allem von meteorologischen Faktoren 
bzw.  von der  synoptischen Wetterlage  gesteuert wird  (Demuzere  et  al. 2009, Wolf‐Benning  et  al. 
2009, Merbitz  2009,  Hartog  et  al.  2005), musste  ein  Verfahren  zur  Normierung  dieser  täglichen 
Variabilität entwickelt werden. Hierbei wurde ein täglicher Faktor berechnet, der das Verhältnis des 
geometrischen PM‐Mittelwertes der Kampagne an zwei Referenzpunkten (R1, R2) zur Konzentration 
des  jeweiligen  Tages beschreibt. Als Referenzpunkte wurden  innerhalb des Messnetzes  der  Punkt 
„Parkplatz Aerodynamisches Institut“ (R1) sowie die ca. 500 m südlich des Netzes gelegene städtische 
Hintergrundstation des  LANUV NRW Aachen‐Burtscheid  (AABU)  (R2)  verwendet. Der Punkt R1 war 
Start‐ und Endpunkt  jedes Messganges,  so dass  je  zwei Messwerte  für die Bildung eines  täglichen 
PM‐Mittelwertes  zur Verfügung  standen. An der Station AABU wurden die 24‐Stundenmittelwerte 
der  PM10‐Konzentration  (Datenquelle:  LANUV  NRW  2012d)  zur  Berechnung  des  täglichen 
Normierungsfaktors  verwendet.  Die  Faktoren  beider  Punkte wurden  gemittelt,  um  den  täglichen 
Normierungsfaktor Fj zu berechnen  (Gl. 3.3.1). Der  Index  j  steht  für den  jeweiligen Tag, während  i 
über alle Messtage der Kampagne läuft. C steht für die PM‐Konzentrationen. 
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Gl. 3.3.1:  Berechnung  des  täglichen  Normierungsfaktors  Fj  zur  Normierung  der  gemessenen  PM10‐  bzw. 
PM2.5‐Konzentrationen während Kampagne A und B. 
An beiden Standorten R1 und R2 werden  jeweils nur geringe Einflüsse  lokaler Quellen erwartet. Da 
jedoch  im  städtischen  Raum  der  Einfluss  lokaler  Feinstaubemittenten  an  keinem  Punkt 
ausgeschlossen werden kann, wurde die Verwendung von zwei Referenzpunkten anstelle nur eines 
Messpunktes  gewählt,  um  die  zeitlich  variable  Hintergrundkonzentration  zu  erfassen  und  die 
einzelnen Messwerte  vor  der  Berechnung  des Mittelwertes  eines Messpunktes  entsprechend  zu 
normieren.  Die  mit  den  täglichen  Normierungsfaktoren  Fj  multiplizierten  PM‐Konzentrationen  Cj 
wurden  entsprechend  Gl.  3.3.2  über  alle  Tage  j  der Messkampagne,  an  denen  am Messpunkt  X 
Messungen stattfanden, geometrisch gemittelt. 
n
n
j
XjjXMittel CFC ∏
=
=
1
)()( *   [ML‐3] 
Gl. 3.3.2: Berechnung des geometrischen Mittelwertes der Konzentration C am Punkt X. 
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Die  mobilen  Messungen  fanden  an  Werktagen  statt,  wobei  an  jedem  Punkt  Messungen  zu 
verschiedenen  Tageszeiten  zwischen  10  Uhr  und  19  Uhr  durchgeführt  wurden,  um  zeitliche 
Repräsentativität  zu  gewährleisten,  unter  Berücksichtigung  des  Tagesganges  der  Feinstaub‐
konzentration.  Dieser  ist  im  verkehrsbeeinflussten  Raum  signifikant  ausgeprägt  und  durch  einen 
starken morgendlichen Anstieg der PM10‐Konzentration mit einem Maximum zwischen 7 und 10 Uhr 
gekennzeichnet  (Merbitz  2009,  siehe  Kapitel  6.1).  Um  für  den  jeweiligen  Tag  repräsentative 
Messwerte  zu  erhalten,  fanden  die  mobilen Messungen  erst  nach  dem  morgendlichen  Konzen‐
trationsmaximum  statt. Die mobilen  Feinstaubmessungen wurden begleitet durch Messungen der 
meteorologischen  Parameter Windgeschwindigkeit,  Temperatur,  relative  Feuchte,  Luftdruck  sowie 
durch Beobachtung des Bedeckungsgrades und Verkehrszählungen.  Ebenfalls  festgehalten wurden 
emissionsrelevante  Ereignisse  im  direkten  Umfeld  der Messungen, wie  Baustellenaktivitäten,  das 
Auftreten von Rauchern sowie Rangiertätigkeiten von Fahrzeugen. 
Zur Behandlung von „Ausreißern“ wurden folgende Kriterien angewendet: Sofern stark erhöhte PM‐
Konzentrationen  in mehreren Minutenwerten  einer  10‐Minutenmessung  auftraten,  die  direkt mit 
länger anhaltenden, an mehreren Messtagen zu beobachtenden Ereignissen, wie z.B. Bautätigkeiten 
in Verbindung gebracht werden konnten, wurden diese Werte nicht als „Ausreißer“ betrachtet und 
gingen  als  repräsentative  Konzentrationen  in  die  10‐Minutenmittelung  ein.  Ein  Ausschluss  von 
Werten aus der Mittelung fand statt, sofern keine  länger andauernde erkennbare Ursache für stark 
erhöhte  Konzentrationen  festgestellt  wurde,  und  es  sich  um  einen  bzw. mehrere Minutenwerte 
handelte,  bei  denen  entweder  der  PM10‐Wert  größer war  als  das  Dreifache  des  arithmetischen 
Mittels aus den verbleibenden Werten oder wenn sowohl PM10‐ als auch PM2.5‐Wert das Doppelte 
des  Mittelwerts  der  jeweiligen  Fraktion  unter  Ausschluss  des  betreffenden  Minutenwerts  über‐
schritten. Darüber hinaus wurden  stark  erhöhte Minutenwerte  ausgeschlossen, die  in Verbindung 
mit  beobachteten  Ereignissen  standen,  die  als  nicht‐repräsentativ  betrachtet wurden  und  auf  die 
Messung direkt einwirkten (z.B. einzelne Raucher). Stark erhöhte einzelne Minutenwerte wurden bei 
Erfüllung dieser Kriterien als Fehlwerte bzw. als nicht  repräsentative Messwerte  interpretiert, und 
gingen nicht in den PM10‐ und PM2.5‐Mittelwert der Messung ein. 
 
3.4  Messkampagnen 
In den Monaten Mai bis Juli 2009 wurden an 27 Tagen mobile Feinstaubmessungen an 26 urbanen 
Messpunkten  durchgeführt  (Kampagne  A).  Zwischen  September  2009  und März  2010 wurde  das 
Messnetz um weitere 14 Punkte auf  insgesamt 40 Standorte  (Hauptmesspunkte, siehe Kapitel 3.2) 
erweitert, wobei mobile Messungen an 75 Tagen stattfanden (Kampagne B). Kampagne B hat damit 
den größten Umfang sowohl an Messpunkten als auch Messtagen und Messungen pro Punkt (≥18). 
Die Messpunkte wurden ausgewählt, um eine große Vielfalt urbaner Räume zu repräsentieren (siehe 
Kapitel  3.2).  Von  Juni  2010  bis  Mai  2011  wurde  eine  Messkampagne  im  suburbanen  Raum 
durchgeführt  (Kampagne  C), mit  dem  Ziel,  die  randstädtischen  Feinstaubkonzentrationen  abseits 
größerer  verkehrsbedingter  Quellen  zu  erfassen.  Dabei  fanden  Messungen  an  11  suburbanen 
Punkten außerhalb des Messnetzes der Kampagnen A und B in verschiedenen äußeren Stadtbezirken 
Aachens  statt,  wobei  auch  am  LANUV‐Standort  Aachen‐Burtscheid  (AABU,  R2)  die  PM‐Konzen‐
trationen gemessen wurden. Die Anzahl der Messtage in Kampagne C betrug 13. Die innerstädtische 
Kampagne D wurde  im Zeitraum Juli bis Oktober 2010 mit dem Ziel durchgeführt, die kleinräumige 
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Variabilität  der  urbanen  Feinstaubkonzentrationen  in  einer  stark  verkehrsbelasteten  inner‐
städtischen  Umgebung  zu  untersuchen.  An mehreren  Standorten  in  der Wilhelmstraße,  sowie  in 
benachbarten Straßen und Hinterhöfen fanden Messungen an 14 Tagen statt. Die Messkampagne E 
fand  im  Zeitraum Mai  bis  August  2010  teilweise  parallel  zu  Kampagne D  an  14 Messtagen  statt, 
wobei 14 unterschiedlich belastete Messpunkte aus Kampagne B ausgewählt wurden, ergänzt durch 
einen Messpunkt der Kampagne D. Das Ziel war hierbei, die PM‐Konzentrationen an Messpunkten zu 
untersuchen, die die gesamte Spannweite der während Kampagne B gemessenen Konzentrationen 
repräsentieren und dabei die zeitliche Variabilität des urbanen Konzentrationsmusters zu prüfen. 
 
Abb. 3.4.1 veranschaulicht die Lage der 59 Aachener Messpunkte  im urbanen (Kampagnen A, B, E), 
suburbanen (Kampagne C) und innerstädtischen Raum (Kampagne D). 
 
Abb. 3.4.1:  Mobile  Messpunkte  der  5  Messkampagnen  in  Aachen  sowie  Referenzpunkte  (R1,  R2). 
Kartengrundlage  (links):  Landesvermessungsamt NRW  (1995 a‐e), Datenquelle Gebäude  (rechts): 
Bezirksregierung Köln (2010). 
 
Zusätzlich  zu  den  mobilen  Messungen  in  Aachen  wurden  in  den  Monaten  Mai  und  Juni  2011 
kleinräumige mobile Messungen  in der  Innenstadt von Liège (Belgien) durchgeführt. Die Ergebnisse 
dieser Kampagne werden in Kapitel 4 dargestellt. 
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3.5  Konzentrationsverteilung der Messkampagnen A‐E 
In den  folgenden Abbildungen werden die geometrischen Mittelwerte der Messkampagnen A bis E 
dargestellt, wobei eine Unterteilung in PM10‐ und PM2.5‐Konzentration erfolgt. Die mittleren PM10‐ 
und PM2.5‐Konzentrationen von Kampagne A zeigt Abb. 3.5.1, während  in Abb. 3.5.2 die mittleren 
PM10‐ (a) und PM2.5‐Konzentrationen (b) während Kampagne B dargestellt sind. 
 
Abb. 3.5.1:  Mittlere  PM10‐  (a)  und  PM2.5‐Konzentrationen  (b)  während  Kampagne  A.  Kartengrundlage: 
Landesvermessungsamt NRW (1995 a‐e). 
 
Abb. 3.5.2:  Mittlere  PM10‐  (a)  und  PM2.5‐Konzentrationen  (b)  während  Kampagne  B.  Kartengrundlage: 
Landesvermessungsamt NRW (1995 a‐e). 
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Sowohl in Kampagne A als auch B sind relative Verhältnisse von höchstem zu niedrigstem Punktmittel 
der  jeweiligen  Kampagne  in  der Höhe  von  >2  bei  PM10  und  >1,5  bei  PM2.5  zu  verzeichnen. Das 
Verhältnis der mittleren Konzentrationen aller Messpunkte von Kampagne A zu Kampagne B liegt bei 
0,66 (PM10) bzw. 0,49 (PM2.5). Am Referenzpunkt R1 sind mit Quotienten von 0,67 (PM10) und 0,49 
(PM2.5) etwa die gleichen Relationen zwischen Kampagne A und Kampagne B zu verzeichnen (siehe 
Tabelle 3.5.1). 
Die mit Abstand höchsten PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen wurden während beider Kampagnen 
am  Standort  „Wilhelmstraße“  (W1)  gemessen.  Die mittlere  PM10‐Konzentration  liegt  an  diesem 
Punkt 11,7 µg/m³  (Kampagne A) bzw. 19,9 µg/m³  (Kampagne B) über dem Mittelwert aller Punkte 
der Kampagne. Bei PM2.5 beträgt diese Differenz 3,3 µg/m³ (Kampagne A) und 6,8 µg/m³ (Kampagne 
B). Das Verhältnis PM10 zu PM2.5  liegt am Standort Wilhelmstraße bei 2,44 (Kampagne A) und 1,9 
(Kampagne B), während das mittlere Verhältnis beider Größenfraktionen 2,0 (A) und 1,5 (B) beträgt. 
In Kampagne B  liegt das PM10/PM2.5‐Verhältnis am Punkt Wilhelmstraße mit 1,9 deutlich über der 
Spannweite der anderen 39 Punkte (1,39 bis 1,71). Der relativ hohe Anteil grober Partikel (PM10‐2.5) 
an der PM10‐Masse  kann  auf  lokale Quellen  zurückgeführt werden, da Partikel  >2,5 µm  aufgrund 
gravitationsbedingter  Sedimentation  höhere  Depositionsgeschwindigkeiten  und  damit  kürzere 
Transportwege aufweisen als feinere Partikel (Petroff u. Zhang 2010, Kukkonen et al. 2001, Seinfeld 
u.  Pandis  1998).  Es wird  davon  ausgegangen,  dass  grobe  Partikel  >2,5 µm  an  verkehrsbelasteten 
Standorten zum großen Teil durch Abrieb von Straßenbelag, Reifen und Bremsen sowie Aufwirbelung 
von Straßenstaub freigesetzt werden (Düring et al. 2004, Lenschow et al. 2001, Harrison et al. 1997) 
und damit ein hoher Anteil von Grobstaub als Indikator für lokale Verkehrsquellen betrachtet werden 
kann  (Wolf‐Benning et al. 2009, Lonati et al. 2006). Punkt W1 befindet  sich auf der Westseite der 
Nord‐Süd verlaufenden Straßenschlucht, die ein Höhen/Breiten‐Verhältnis von etwa 0,65 bei einem 
mittleren täglichen Verkehrsaufkommen von ca. 32.000 Fahrzeugen pro Tag aufweist. Es handelt sich 
damit um den mit Abstand am  stärksten durch Verkehr beeinflussten Messpunkt. Darüber hinaus 
fanden während Kampagne B Baustellenaktivitäten im Umfeld des Punktes W1 statt, die ebenfalls als 
Ursache  für  einen  hohen  Anteil  grober  Partikel  an  der  PM10‐Masse  betrachtet  werden,  da 
Baumaßnahmen allgemein als Quelle grober Partikel >2,5 µm gelten (Liu u. Harrison 2011, Chan et al. 
2001,  Harrison  et  al.  2001,  Harrison  et  al.  1997).  Während  Kampagne  B  wurden  an  17  Tagen 
Baustellenaktivitäten  in  Entfernungen  zwischen  30  und  40 m  beobachtet,  wobei  z.T.  PM10‐
Konzentrationen >100 µg/m³ gemessen wurden. Der Baustellen‐ und Anlieferverkehr  in den  Jahren 
2009  und  2010  führte  darüber  hinaus  zu  häufigen Rückstaus  in  der Wilhelmstraße  (Stadt Aachen 
2010b), wodurch ebenfalls erhöhte PM10‐Emissionen anzunehmen sind. In den Kampagnen D und E 
wurde ein zweiter Messpunkt auf der gegenüberliegenden Seite der Wilhelmstraße eingerichtet, um 
die Konzentrationsvariabilität innerhalb der Straßenschlucht zu erfassen (siehe folgende Abschnitte). 
Die gemessenen Feinstaubkonzentrationen, insbesondere bei PM10 können überwiegend durch das 
Zusammenwirken  von  Verkehrsemissionen  und  Ventilationsbedingungen  in  der  Umgebung  der 
Messpunkte  erklärt  werden.  Von  den  6  Punkten  mit  den  höchsten  PM10‐Konzentrationen  in 
Kampagne B (>30 µg/m³) befinden sich 4 Punkte weniger als 55 m von Straßen mit >10.000 Kfz/Tag 
entfernt, sowie  in unmittelbarer Nähe (<20 m) zu Gebäuden (W1, C3, D3, F4a). An mehreren Mess‐
punkten  können  jedoch  die  beiden  Einflussgrößen  nicht  als  hinreichende  Erklärung  der mittleren 
Konzentrationen dienen. Am nordwestlichen Eckpunkt des Messnetzes (A6, „Bendplatz“) stehen die 
hohen PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen in Kampagne B nicht in Verbindung mit einer hohen DTV‐
Zahl  in  unmittelbarer  Nähe.  Die  nächstgelegene  Straße  hat  ein  tägliches  mittleres  Verkehrs‐
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aufkommen  von  7.100  Kfz  und  ist  etwa  30 m  entfernt.  Auf  dem  Platz  selbst  sind  episodische 
Emissionen durch beobachtete  Jahrmarkt‐ bzw. Zirkusaktivitäten und damit verbundene Transport‐ 
und Aufbautätigkeiten sowie Parkvorgänge  in mehreren Zeiträumen während der Messkampagnen 
zu erklären. Deutlich geringere PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen waren am 500 m weiter östlich 
gelegenen  Standort  B6  während  Kampagne  A  und  B  zu  verzeichnen,  trotz  einer  relativ  hohen 
Verkehrsintensität von 18.800 Kfz/Tag  (4 % schwere Nutzfahrzeuge und Busse)  in weniger als 30 m 
Entfernung. Eine Erklärung für die dortigen relativ niedrigen PM‐Werte ist die Tatsache, dass sich der 
Punkt  auf der Ostseite  einer breiten  Kreuzung befindet, wodurch bei  vorherrschend  südlichen bis 
westlichen Windrichtungen (siehe Kapitel 3.1)  im Mittel günstige Ventilationsbedingungen erwartet 
werden. Hinzu  kommt, dass der Punkt  von den Verkehrsemissionen des  Straßenraums durch eine 
Reihe von Bäumen getrennt  ist, von der eine Filterwirkung durch trockene Deposition von Partikeln 
sowie Umlenkeffekte der Luftströmung  (Mensink et al. 2011, Rowe 2011, Escobedo et al. 2011) zu 
erwarten sind.  
Die niedrigsten PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen wurden  in  städtischen Parkanlagen bzw. Grün‐
flächen  im Norden des Messnetzes (C6a, D6) sowie randstädtischen Gebieten südlich (A1, C1, Kam‐
pagne B) und südwestlich bis westlich der  Innenstadt (A3, A4, A5) gemessen. Eine Erklärung für die 
niedrigen  PM‐Konzentrationen  an  den  Messpunkten  im  Süden  und  Westen  des  Messnetzes  ist 
‐ neben  dem  Fehlen  starker  Emissionsquellen –  auch  ihre  Lage  auf  der  Luvseite  relativ  zum 
Stadtzentrum, wodurch bei vorherrschender Hauptanströmrichtung Süd bis West eine Zufuhr gering 
belasteter  Luft  erfolgt. Die Windverhältnisse während  der Messkampagnen werden  in  Kapitel  3.6 
behandelt. 
Um neben der urbanen und  innerstädtischen Feinstaubverteilung auch die  randstädtische Konzen‐
trationsverteilung  zu  erfassen, wurde  im  Zeitraum  Juni  2010  bis Mai  2011  eine  suburbane Mess‐
kampagne durchgeführt (Kampagne C). An 11 randstädtischen Standorten sowie der Referenzstation 
R1 fanden mobile Messungen an 13 Tagen statt, bei gleichem Messablauf wie in Kampagnen A und B. 
Die Messpunkte umfassten Standorte in suburbanen Wohngebieten, im Bereich landwirtschaftlicher 
Nutzflächen,  in  Gewerbegebieten  sowie  im  Bereich  eines Waldes.  Abb.  3.5.3  zeigt  die mittleren 
PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen während Kampagne C6. Die niedrigsten PM10‐Konzentrationen 
wurden  innerhalb eines Waldgebietes  im südwestlichen randstädtischen Raum gemessen, während 
die  mit  Abstand  höchsten  PM10‐  und  PM2.5‐Werte  an  einem  Standort  in  der  Nähe  eines 
Gewerbegebietes  nördlich  der  Innenstadt  (Messpunkt  „Reitstadion“)  zu  verzeichnen  waren.  Im 
Vergleich zu den Kampagnen A und B ist in Kampagne C eine deutlich geringere Spannweite der PM‐
Konzentrationen  von  9,1 µg/m³  (PM10) bzw.  2,5 µg/m³  (PM2.5)  zu beobachten. Der  am  stärksten 
durch Feinstaub belastete suburbane Messpunkt nördlich des Stadtzentrums befindet sich in direkter 
Nähe  zu  einem  Reitstadion  und  einem  Fußballstadion  mit  angeschlossenen  Parkplätzen.  Die 
Entfernung zur nächsten Hauptverkehrsstraße beträgt 240 m, weshalb diese nicht als Hauptursache 
der  erhöhten  PM‐Konzentrationen  betrachtet  wird.  Vielmehr  wird  angenommen,  dass  die  nahe 
gelegenen Parkplätze  (<100 m entfernt)  in Verbindung mit Baustellenaktivitäten, die  an mehreren 
Tagen  der  Messkampagne  in  direkter  Nähe  zum  Messpunkt  zu  beobachten  waren,  für  die 
                                                            
6  Bei  der  Betrachtung  der  absoluten  PM‐Konzentrationen  in  Kampagne  C  (Abb.  3.5.3) muss  berücksichtigt 
werden,  dass  während  dieser  Kampagne  die  höchsten  PM10‐Hintergrundkonzentrationen  aller  Mess‐
kampagnen zu verzeichnen waren (siehe Tabelle 3.5.1), und somit die Konzentrationen der Kampagne C nicht 
direkt mit denen anderer Kampagnen verglichen werden können. 
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vergleichsweise  hohen  Feinstaubkonzentrationen  verantwortlich  waren.  Das  relativ  hohe 
PM10/PM2.5‐Verhältnis von 1,85 an diesem Punkt  (Mittelwert aller Punkte  in Kampagne C = 1,67), 
d.h. der hohe Anteil grober Partikel  spricht ebenfalls  für den Einfluss  lokaler Baustellenaktivitäten. 
Durch  Ausschluss  des  am  stärksten  belasteten  Messpunktes  sinkt  die  Spannweite  der  PM10‐
Konzentrationen von Kampagne C auf 4,4 µg/m³ (PM10) bzw. auf 1,4 µg/m³ (PM2.5). 
 
Abb. 3.5.3:  Mittlere  PM10‐  (a)  und  PM2.5‐Konzentrationen  (b)  während  Kampagne  C.  Kartengrundlage: 
Landesvermessungsamt NRW (1995 a‐e). 
 
Um die  kleinräumige Variabilität urbaner  Feinstaubkonzentrationen  im  verkehrsbelasteten Umfeld 
genauer  zu  untersuchen,  wurde  im  Zeitraum  Juli  bis  Oktober  2010  eine  innerstädtische  Mess‐
kampagne  durchgeführt  (Kampagne  D).  Der  in  Kampagne  A  und  B  als  am  stärksten  belastet 
identifizierte Standort „Wilhelmstraße“ (W1) wurde hierfür als Zentrum des Untersuchungsgebietes 
ausgewählt  und  durch weitere Messpunkte  innerhalb  der  Straßenschlucht  sowie  in  benachbarten 
Straßen und Hinterhöfen ergänzt. Abb. 3.5.4 stellt die mittleren PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen 
an den 9 Punkten der 14 Messtage umfassenden Kampagne D dar. 
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Abb. 3.5.4:  Mittlere PM10‐  (a) und PM2.5‐Konzentrationen (b) während Kampagne D. Datenquelle Gebäude: 
Bezirksregierung Köln (2010). 
 
Innerhalb  der  Straßenschlucht  ist  zwischen  dem Messpunkt W1  (Westseite)  und  dem  gegenüber 
liegenden  Punkt W2  (Ostseite)  eine mittlere Differenz  der  PM10‐Konzentrationen  von  5 µg/m³  zu 
verzeichnen,  bei  höheren  Konzentrationen  auf  der westlichen  Seite  der  Straße.  Da während  der 
Messungen  südwestliche  bis westliche Windrichtungen  dominierten, wird  von  der  Existenz  eines 
Rotorwirbels  ausgegangen,  infolge  dessen  am  Boden  eine  zur  übergeordneten  Anströmrichtung 
entgegengesetzt verlaufenden Strömung  resultiert, die zu einem Schadstofftransport vom Straßen‐
raum auf die dem Wind über Dachniveau zugewandte Westseite der Nord‐Süd verlaufenden Straße 
führt  (vgl. Weber  et  al.  2006).  Die maximale  Differenz  der  PM10‐Konzentrationen  von  12 µg/m³ 
wurde  innerhalb einer Entfernung von 115 m  zwischen dem Punkt W1  in der Straßenschlucht und 
einem  nordöstlich  gelegenen,  von Gebäuden  umschlossenen Hinterhof  gemessen  (Abb.  3.5.4). An 
den drei Messpunkten  innerhalb der  Straßenschlucht wurden  gegenüber dem Hinterhof  zwischen 
34 % und 59 % erhöhte PM10‐Konzentrationen beobachtet. Daraus kann geschlossen werden, dass 
die  Luftqualität  des  Hinterhofs  nur  in  geringem  Maße  durch  die  Verkehrsemissionen  der 
benachbarten Straßenschlucht beeinflusst wird. Ein ähnliches Ergebnis wurde von Weber u. Weber 
(2008) dokumentiert. In einer stark befahrenen Straßenschlucht in Düsseldorf wurde im Vergleich zu 
einem 50 m entfernten Hinterhof ohne  lokale Emissionen ein um 30 %  (Mittel) bis 42 %  (mittleres 
Maximum)  erhöhtes  PM10‐Konzentrationsniveau  festgestellt,  wobei  die  größten  Konzentrations‐
unterschiede bei Queranströmung zur Straßenschlucht und daraus resultierender Rotorzirkulation in 
Richtung  des Messpunktes  verzeichnet  wurden  (Weber  u. Weber  2008). Während  Kampagne  D 
wurden  im  Verhältnis  zu  Kampagne  C  deutlich  niedrigere  PM10‐Hintergrundkonzentrationen 
gemessen, was an beiden Referenzpunkten ersichtlich  ist  (siehe Tabelle 3.5.1). Die Ergebnisse von 
Kampagne D weisen auf eine hohe kleinräumige Variabilität der Feinstaubkonzentrationen  im dicht 
bebauten, verkehrsbelasteten innerstädtischen Raum hin. 
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In  der Messkampagne  E wurden  auf Grundlage  der  vorangegangenen  Kampagnen  14  Punkte mit 
unterschiedlichen  Konzentrationsniveaus  ausgewählt,  von  denen  13  aus  dem Messnetz  der  Kam‐
pagne  B  entstammen  und  durch  den  Punkt W2  (Ostseite Wilhelmstraße)  ergänzt  wurden  (Abb. 
3.5.5).  Ziel war  hierbei,  die  urbane  Feinstaubverteilung  in  einer  zweiten  sommerlichen Messkam‐
pagne zu untersuchen sowie ihre zeitliche Persistenz zu prüfen. Es fallen auch in dieser verkleinerten 
Auswahl  von Messpunkten der  „Hot  Spot“ Wilhelmstraße durch maximale  sowie die umliegenden 
Punkte  in  der  südöstlichen  Innenstadt durch  erhöhte  PM10‐ und  PM2.5‐Konzentrationen  auf. Die 
Differenz  zwischen West‐ und Ostseite der Wilhelmstraße  (W1‐W2) entspricht mit 6,1 µg/m³ etwa 
der in Kampagne D gemessenen Differenz. Niedrigste PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen sind erneut 
an den beiden Punkten in den nördlich der Innenstadt gelegenen Parkanlagen (C6a und D6) sowie am 
Punkt A3 südwestlich der Innenstadt zu verzeichnen.  
 
Abb. 3.5.5:  Mittlere  PM10‐  (a)  und  PM2.5‐Konzentrationen  (b)  während  Kampagne  E.  Kartengrundlage: 
Landesvermessungsamt NRW (1995 a‐e). 
Insgesamt zeigen die Ergebnisse der Kampagnen A, B und E eine hohe zeitliche Persistenz der räum‐
lichen  Unterschiede  urbaner  Feinstaubkonzentrationen,  die  auch  über  verschiedene  Jahreszeiten 
erkennbar ist. 
Der „Hot Spot“ Wilhelmstraße (W1) kann  in allen vier Kampagnen,  in denen Messungen an diesem 
Punkt stattfanden (A, B, D, E), als der am stärksten durch PM10 und PM2.5 belastete Messpunkt des 
jeweiligen Untersuchungsgebietes identifiziert werden.  
In  Tabelle  3.5.1  sind  die  statistischen  Kenngrößen  aller  5 Messkampagnen  für  PM10  und  PM2.5 
zusammengefasst. Zu jeder Kampagne sind die Anzahl der Messpunkte (N_MP) und Messtage (N_D), 
die mittlere  bzw. Mediankonzentration  aller Messpunkte  der  Kampagne  (Mit, Median), Minimum 
und Maximum  sowie  Spannweite der  geometrischen Punktmittelwerte  (Min, Max, Max‐Min),  ihre 
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Standardabweichung  (Std)  sowie  räumliche  Variationskoeffizienten  (CV=Std/Mittel)  und  die 
geometrischen Mittelwerte der PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen während der Messtage an den 
Referenzpunkten  (Mit_R1, Mit_R2)  aufgeführt.  Die  geometrischen Mittelwerte  der  PM10‐Konzen‐
trationen  umfassen  eine  Spannweite  von  18,6  bis  31,5 µg/m³  am  Referenzpunkt  R1, während  an 
Referenzpunkt R2 Mittelwerte zwischen 14,5 und 21,8 µg/m³ auftraten. Die Unterschiede an beiden 
Referenzpunkten  lassen auf wechselnde Hintergrundkonzentrationen schließen. Es  fällt  jedoch auf, 
dass am Referenzpunkt R1 stärkere Konzentrationsunterschiede auftraten, die mit der Nähe dieses 
Standortes  (Messpunkt  B5)  zur  Aachener  Innenstadt  und  der  Lage  zwischen  dem  (inneren) 
„Grabenring“ und dem stark befahrenen (äußeren) „Alleenring“ (beide ca. 150 m entfernt, vgl. Abb. 
3.2.1) sowie dem Einfluss vereinzelter lokaler PKW‐Emissionen begründet werden können. 
Tabelle 3.5.1: Statistische Kenngrößen der 5 Messkampagnen 
Der  stärkere  Einfluss  städtischer  Verkehrsquellen  am  Referenzpunkt  R1  ist  auch  anhand  einer  im 
Vergleich zum suburbanen Referenzpunkt R2 in allen Kampagnen deutlich erhöhten mittleren PM10‐
Konzentration erkennbar. Hierbei  ist auch  relevant, dass die Messungen am Punkt R1  zwischen 10 
und 19 Uhr stattfanden, während  in die Mittelwerte am Standort R2 auch die  im Mittel niedrigeren 
nächtlichen Konzentrationen eingingen. Die  räumlichen Variationskoeffizienten  (CV, Verhältnis von 
Standardabweichung  zu Mittelwert der Messpunkte)  sind  am  größten  in Kampagne A,  sowohl  für 
PM10  als  auch  PM2.5. Die  räumliche  Variabilität  ist  in  allen  Kampagnen  bei  PM10  höher  als  bei 
PM2.5  (Tabelle 3.5.1). Dies  entspricht den  Ergebnissen mehrerer Untersuchungen, die  in urbanen 
Räumen  eine  homogenere  Verteilung  der  PM2.5‐Konzentrationen  gezeigt  haben,  verglichen  mit 
groben Partikeln (PM10‐2.5) (Wolf‐Benning et al. 2009, Wilson et al. 2005). Die erhöhte kleinräumige 
Variabilität grober Partikel (PM10‐2.5) kann erklärt werden durch verkehrsbedingte Quellen, welche 
durch Verbrennungsprozesse, Aufwirbelung und Abrieb von Reifen und Bremsbelägen grobe Partikel 
freisetzen (Düring et al. 2004), sowie durch nicht‐verkehrsbedingte Quellen wie Baustellen (Harrison 
et  al.  2001),  in Verbindung mit  kürzeren  atmosphärischen Aufenthaltszeiten  und  Transportwegen 
von Partikeln >2,5 µm (siehe vorherige Abschnitte). 
Kampagne 
(Zeitraum) 
PM10/ 
PM2.5 
N_MP  N_D  Mit 
(µg/m³)
Median
(µg/m³)
Min
(µg/m³)
Max
(µg/m³) 
Max‐Min
(µg/m³) 
Std 
(µg/m³) 
CV  Mit_R1
(µg/m³)
Mit_R2
(µg/m³)
A  
(Mai‐Jul 
2009) 
PM10  26 27  17,7  17,1 13 29,4 16,4 3,3  0,19  18,6  14,5
PM2.5  26 27  8,7  8,6 7 12 5 1,1  0,13  9,2 
B 
(Sep 2009‐
Mär 2010) 
PM10  40 75  27  26,6 22,1 46,9 24,8 4,1  0,15  27,8  14,6
PM2.5  40 75  17,9  17,8 14,6 24,7 10,1 1,6  0,09  18,7 
C 
(Jun 2010‐
Mai 2011) 
PM10  11 13  30,4  30,3 27,5 36,6 9,1 2,6  0,09  31,5  21,8
PM2.5  11 13  18,1  18,1 17,3 19,8 2,5 0,7  0,04  18,7 
D 
(Jul‐Okt 
2010) 
PM10  9  14  24,4  22,1 20,5 32,5 12 4,1  0,17  20,4  16,2
PM2.5  9  14  12,1  12,1 10,5 14,1 3,6 1,3  0,11  11,2 
E 
(Mai‐Aug 
2010) 
PM10  14 14  29,5  28,5 25,5 41,7 16,2 4,4  0,15  27,9  17
PM2.5  14 14  16,7  16,5 14,9 19 4,1 1,2  0,07  16,2 
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Abb.  3.5.6  und  3.5.7  zeigen  Boxplots  aller  gemessenen  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentrationen  der  5 
Messkampagnen. Die rote Linie repräsentiert den Median, während die blaue Box den Wertebereich  
vom  25 %‐Quantil  (Q1)  zum  75 %‐Quantil  (Q3)  symbolisiert.  Die  Länge  der  Linien  oberhalb  und 
unterhalb  der  Box  beschreibt  die  Höhe  der  Minima  und  Maxima  bzw.  den  Wertebereich  der 
anderthalbfachen Spannweite zwischen 25 %‐Quantil (Q1) und 75 %‐Quantil (Q3), jeweils subtrahiert 
vom  25 %‐Quantil  und  addiert  zum  75 %‐Quantil  (Q1–1,5*(Q3–Q1)  bzw. Q3+1,5*(Q3–Q1)). Werte 
außerhalb dieser Spannweite, d.h. oberhalb des Bereiches Q3+1,5*(Q3–Q1) sind rot markiert. 
 
Abb. 3.5.6:  Boxplots  der  PM10‐Konzentrationen  (10‐Minutenmittel)  der  5  Messkampagnen.  Der  höchste 
PM10‐Wert von Kampagne B  (381,5 µg/m³) wurde zugunsten einer besseren Anschaulichkeit aus 
dem Boxplot entfernt. 
 
Abb. 3.5.7: Boxplots der PM2.5‐Konzentrationen (10‐Minutenmittel) der 5 Messkampagnen. 
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Vor allem  in Kampagne B  fällt die hohe Anzahl von Messwerten oberhalb des Wertebereiches bis 
Q3+1,5*(Q3–Q1)  sowohl  bei  PM10  als  auch  bei  PM2.5  auf.  Insgesamt  38 Werte  (PM10)  bzw.  80 
Werte (PM2.5) liegen über dem Wert Q3+1,5*(Q3–Q1). Davon entfällt der größte Teil, d.h. 24 Werte 
(PM10)  bzw.  50 Werte  (PM2.5)  auf  5  Tage mit  stark  erhöhten  PM10‐Konzentrationen  an  beiden 
Referenzstationen.  An  Referenzpunkt  R1  wurden  PM10‐Konzentrationen  zwischen  61,4  und 
127,6 µg/m³  registriert,  während  an  Referenzpunkt  R2  Werte  von  30  bis  105 µg/m³  gemessen 
wurden, woraus  eine  stark  erhöhte Hintergrundkonzentration  an  diesen  Tagen  abgeleitet werden 
kann.  Für  erhöhte  Hintergrundkonzentrationen  spricht  auch,  dass  an  diesen  5  Tagen  an  allen 
Messpunkten deutlich überdurchschnittliche PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen gemessen wurden.  
Sowohl  in Kampagne A als auch Kampagne B  ist eine deutliche Rechtsschiefe bzw. positive Schiefe 
der Verteilung der PM10‐ und PM2.5‐Werte erkennbar. Eine größere Breite der Verteilung  in Kam‐
pagne B verglichen mit Kampagne A deutet auf eine erhöhte raumzeitliche Konzentrationsvariabilität 
in der kälteren Jahreszeit hin. Eine deutliche positive Schiefe der Verteilung ist auch für Kampagnen D 
und E erkennbar, während in der suburbanen Kampagne C eine symmetrischere Verteilung vorliegt. 
 
3.6  Meteorologische Verhältnisse während der Messkampagnen A‐E 
In  Tabelle 3.6.1  sind die meteorologischen Größen  Temperatur,  relative  Luftfeuchte, Niederschlag 
(mittlere  Tagessumme), Anteil  von  Tagen mit Niederschlägen  <1 mm und  Luftdruck  der  Stationen 
Aachen‐Hörn  und  Aachen‐Burtscheid  (Referenzpunkt  R2),  gemittelt  über  alle Messtage  der  Kam‐
pagnen zusammengefasst. Tabelle 3.6.2 zeigt die Parameter Windgeschwindigkeit  (skalares Mittel), 
mittlere u‐ und v‐Komponente des Windvektors sowie das vektorielle Mittel der Windrichtung. 
Tabelle 3.6.1:  Mittelwerte von Temperatur  (TT),  relativer Luftfeuchte  (UU), Niederschlag  (RR), Anteil Tage 
mit  Niederschlägen  <1 mm  (Tage  RR  <1 mm)  und  mittlerer  Luftdruck  (PP)  an  den Messstationen 
Aachen‐Hörn  (Hörn)  und  Aachen‐Burtscheid  (AABU/R2)  an  den  Tagen  der  Messkampagnen 
(Datenquellen: Schneider u. Ketzler 2009‐2011, LANUV NRW 2012d). 
  TT (°C)  UU (%) RR (mm) Tage RR<1 mm 
(%) 
PP (hPa)
Kampagne  Hörn  R2  Hörn R2 Hörn R2 Hörn R2  Hörn  R2
A  18,5  17,2  67,9 71 1,7 2,28 67 59  989,3  993,5
B  6,9  6,5  81,4 84,8 1,16 1,69 78 68  985,7  990,3
C  15,4  14  65,1 73,5 0,1 0,22 100 92  989  993,0
D  16,1  15,5  73,9 79,4 1,42 1,84 71 69  988,5  992,4
E  16,3  15,4  67,1 72 0,55 0,59 86 79  992  996,1
Tabelle 3.6.2: Mittelwerte von Windgeschwindigkeit (FF, Skalarmittel), U‐Wind, V‐Wind und Windrichtung (DD, 
Vektormittel) an den Messstationen Aachen‐Hörn  (Hörn) und Aachen‐Burtscheid  (AABU/R2) an 
den  Tagen  der Messkampagnen  (Datenquellen:  Schneider  u.  Ketzler  2009‐2011,  LANUV NRW 
2012d). 
  FF (m/s)  U‐Wind (m/s) V‐Wind (m/s) DD (°) 
Kampagne  Hörn  R2  Hörn R2 Hörn R2 Hörn  R2 
A  3,1  2,6 1,13 1,06 0,80 1,18 234,5  222 
B  3,5  2,8 1,10 0,88 1,18 1,36 222,9  213 
C  2,2  1,9 0,9 0,93 0,2 0,44 257,3  244 
D  2,7  2,4 1,48 1,47 0,80 1,22 241,7  230 
E  2,5  2,2 0,58 0,96 ‐0,46 ‐0,31 308,4  288 
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Die Dominanz südwestlicher Windrichtungen ist in den Messkampagnen A bis D erkennbar, während 
in Kampagne E im Mittel eine west‐nordwestliche Anströmung vorlag. Die mittleren Tagesmittel der 
Windgeschwindigkeit  liegen während  Kampagne A  und  B  im  Bereich  des  langjährigen Mittels  der 
Station AABU/R2 (2,8 m/s, 2003‐2011), während sie in Kampagne C, D und E als unterdurchschnittlich 
zu betrachten sind. Die Häufigkeitsverteilung von Windrichtung und –geschwindigkeit während der 
Messkampagnen A bis E spiegelt die langjährigen Windverhältnisse in Aachen wider. Abb. 3.6.1 zeigt 
die Verteilung der  Tagesmittelwerte  von Windgeschwindigkeit und Windrichtung  (in  Klassen  zu  je 
10°)  an  der  Referenzstation  R2  (Aachen‐Burtscheid,  AABU)  an  allen Messtagen  (Kampagnen  A‐E) 
(Abb.  3.6.1 a)  und  im  Zeitraum  2003‐2011  (Abb.  3.6.1 b).  Der  südwestliche  Sektor  dominiert  die 
Häufigkeitsverteilung  sowohl  im  Zeitraum  2003‐2011  als  auch während  der Messkampagnen. Die 
mittlere Windgeschwindigkeit  aller Messtage  lag  bei  2,6 m/s, während  das Mittel  in  Kampagne  B 
dem Mittel der Referenzstation R2 im Zeitraum 2003‐11 (2,8 m/s) entsprach. 
  
Abb. 3.6.1:  Windrichtungs‐  und  Windgeschwindigkeitsverteilung  an  der  Station  R2  (AABU)  während  der 
Messkampagnen (a) und im Zeitraum 2003‐2011 (b). (Datenquelle: LANUV NRW 2012d). 
Um die mittleren Ventilationsverhältnisse an den 40 Messpunkten von Kampagne B zu analysieren, 
wurden die während der mobilen Feinstaubmessungen erhobenen Windgeschwindigkeiten  (in 2 m 
Höhe)  ins  Verhältnis  zur  zeitgleich  gemessenen  Windgeschwindigkeit  an  der  Klimamessstation 
Aachen‐Hörn gesetzt. Abb. 3.6.2 zeigt die Mediane7 der Windgeschwindigkeiten an den 40 Punkten 
während Kampagne B, relativ zur Klimamessstation Aachen‐Hörn (3.6.2 a), sowie die entsprechenden 
Korrelationskoeffizienten  (3.6.2 b). Durch die Überlagerung beider Kenngrößen wird besonders der 
städtische  Bebauungseinfluss  auf  die  lokale Ventilation  ersichtlich. Die  4  Punkte mit  Korrelations‐
koeffizienten ≤0,40 befinden sich jeweils in direkter Nähe zu südwestlich gelegenen Gebäuden bzw. 
innerhalb von  in Nord‐Süd‐Richtung verlaufenden Straßenschluchten, weshalb bei vorherrschender 
südlicher bis westlicher Windrichtung eine Herabsetzung der Ventilation erwartet wird. Besonders 
am  Punkt  Wilhelmstraße  fällt  der  niedrige  Korrelationskoeffizient  von  0,16  auf.  Die  Wind‐
geschwindigkeitsquotienten an diesen Punkten haben ebenfalls relativ niedrige Werte von ≤0,4 bzw. 
in drei Fällen ≤0,3. Punkte mit höheren relativen Windgeschwindigkeiten (>0,4) liegen vorwiegend an 
offenen Plätzen, Kreuzungen sowie an Straßen mit Südwest‐Nordost Verlauf (Abb. 3.6.2 a). 
                                                            
7 Aufgrund einer deutlich  rechtsschiefen Verteilung der  relativen Windgeschwindigkeiten wurde der Median 
anstelle des Mittelwertes als statistische Kenngröße gewählt. 
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Abb. 3.6.2:  Mediane der relativen Windgeschwindigkeiten  (a) und Korrelationskoeffizienten, bezogen auf die 
Station  Aachen‐Hörn  (b) während  Kampagne  B.  Kartengrundlage:  Landesvermessungsamt  NRW 
(1995 a‐e). 
Windmessungen,  die  im  Rahmen  des  gesamtstädtischen  Klimagutachtens  Aachen  an  mehreren 
Standorten  im  Stadtgebiet  durchgeführt  wurden,  haben  für  eine  Messhöhe  von  3,5 m  relative 
mittlere  Windgeschwindigkeiten  (bezogen  auf  Aachen‐Hörn)  zwischen  0,23  und  1,33  ergeben. 
Relative Windgeschwindigkeiten >0,8 wurden allerdings nur an Standorten außerhalb der Innenstadt 
bzw.  an  Freilandstationen  gemessen.  Niedrigste Werte  (<0,3)  traten  an  Stationen  in  der  eng  be‐
bauten nordwestlichen Altstadt (Augustinerplatz, Bergdriesch, Fakultät IV) sowie am randstädtischen 
Standort Gillesbach (Branderhofer Weg) auf (Havlik und Ketzler 2000). In einer Untersuchung zu den 
Windgeschwindigkeiten  an  Messpunkten  mit  10 m  Messhöhe,  die  in  verschiedenen  Zeiträumen 
zwischen  1994  und  2009  erhoben  wurden,  waren  vor  allem  im  östlichen  Innenstadtbereich 
(Wilhelmstraße,  Wirichsbongardstraße,  Elisenbrunnen)  niedrige  relative  Windgeschwindigkeiten 
(<0,5) zu erkennen.  In diesem Zusammenhang wurde auf Basis von Analysen der Rauigkeit und des 
Reliefs  sowie  mittels  Windfeldmodellierung  die  Schlussfolgerung  gezogen,  dass  zusätzlich  zu 
ungünstigen  lokalen Bebauungsverhältnissen (z.B. Straßenschluchtsituation Wilhelmstraße) die eher 
leeseitige  Lage  der  östlichen  Innenstadt  relativ  zur  Hauptwindrichtung  sowie  ihre  geringe  Höhe 
innerhalb des Talkessels eine großflächige Herabsetzung der Windgeschwindigkeit bewirken (Merbitz 
et al. 2010). 
Zusammenhänge  zwischen  meteorologischen  Größen  und  Feinstaubkonzentrationen  an  unter‐
schiedlichen Messpunkten  sind  vor  allem  bei  der  PM2.5‐Fraktion  erkennbar.  Abb.  3.6.3  stellt  die 
PM2.5‐Konzentrationen  an  allen Messtagen  und Messpunkten  der  Kampagne  B  den  Parametern 
Luftdruck  (PP,  3.6.3 a),  Lufttemperatur  (TT,  3.6.3 b),  relative  Luftfeuchte  (UU,  3.6.3 c)  und 
Windgeschwindigkeit (FF, 3.6.3 d) gegenüber. 
3   Untersuchung der urbanen Feinstaubverteilung durch mobile Messungen 
46 
 
Abb. 3.6.3:  Gegenüberstellung von PM2.5‐Konzentrationen und den Parametern Luftdruck (a), Lufttemperatur 
(b), relative Luftfeuchte (c) sowie Windgeschwindigkeit (d) an den Messpunkten der Kampagne B. 
Positive Zusammenhänge mit der Höhe der PM2.5‐Konzentrationen  sind  für die Größen  Luftdruck 
(PP) und  relative Luftfeuchte  (UU) erkennbar, während Lufttemperatur  (TT) und Windgeschwindig‐
keit (FF) negative Zusammenhänge aufweisen. Anhand der Diagramme wird auch ersichtlich, dass es 
sich vorwiegend um nichtlineare Beziehungen handelt (Abb. 3.6.3). 
Ein Rückgang der PM2.5‐Konzentration mit  steigender Windgeschwindigkeit  sowie ein Anstieg mit 
steigendem  atmosphärischen  Luftdruck  wurde  für  verschiedene  europäische  Städte  festgestellt 
(Hartog et al. 2005). Bei der Gegenüberstellung von PM2.5‐Konzentrationen und meteorologischen 
Größen in Abb. 3.6.3 ist zu beachten, dass die Messwerte aller 40 Messpunkte von Kampagne B in die 
Korrelationen  eingingen,  wodurch  eine  Überlagerung  der  zeitlich  variablen  meteorologischen 
Einflussgrößen mit den unterschiedlichen  räumlichen Bedingungen  an den Messpunkten  stattfand 
und damit die räumlichen von den meteorologischen Steuerungsgrößen in ihrer Wirkung auf die PM‐
Konzentrationen  nicht  trennbar  sind.  In  Kapitel  6 werden  die meteorologischen  Einflüsse  auf  die 
PM10‐Konzentrationen an zwei permanenten Messstationen detailliert untersucht. 
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4  Mobile Messung und Modellierung der Feinstaubkonzentration in Liège 
Der Inhalt von Kapitel 4 basiert auf dem Artikel  
Merbitz, H., Detalle, F., Ketzler, G., Schneider, C., Lenartz, F. (2012b): Small scale particulate matter 
measurements and dispersion modelling  in the  inner city of Liège, Belgium. International Journal of 
Environment and Pollution 50 (1/2/3/4), 234–249. (c) 2012 Inderscience Enterprises Ltd. 
Während  einer mobilen Messkampagne  in  den Monaten Mai  und  Juni  2011 wurden  PM10‐  und 
PM2.5‐Konzentrationen  in  der  verkehrsbelasteten  Innenstadt  von  Liège,  Belgien  im Umfeld  eines 
stark befahrenen Boulevards gemessen, wobei 4 Messgeräte vom Typ GRIMM EDM 107 eingesetzt 
wurden. Bei einem der Geräte handelte es  sich um  jenes Gerät, das zuvor  in den Aachener Mess‐
kampagnen  B  bis  E  zum  Einsatz  kam  (Kapitel  3).  Die  4  Geräte wurden  durch  Parallelmessungen 
kalibriert,  um  eine  Vergleichbarkeit  der  Messwerte  zu  gewährleisten.  Das  Untersuchungsgebiet 
befindet sich im Stadtzentrum von Liège (Abb. 4.1) und ist durch ein hohes Verkehrsaufkommen und 
eine hohe Gebäudedichte gekennzeichnet. 
 
Abb. 4.1:  Untersuchungsgebiet in Liège und Referenzstation R201. Kartengrundlage: Belgische topographische 
Karte 1:10000 (Institut Géographique National 1998), Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA 
Zwei Messgeräte wurden als permanente Stationen  in der Mitte des Boulevards  (3 m Höhe, Punkt 
„Boulevard“)  sowie  in  der  Einfahrt  einer  Seitenstraße  (1,5 m  Höhe,  Punkt  „Straße“)  eingesetzt, 
während  die  anderen  beiden  Geräte  an  insgesamt  14  mobilen  Messpunkten  in  1 m  und  1,5 m 
Messhöhe  zum  Einsatz  kamen  (Abb.  4.2).  An  jedem  Messpunkt  fanden  zwischen  10  und  12 
Einzelmessungen  statt.  Die Messungen  fanden  zum  einen  auf  Gehwegen  innerhalb  des  45‐70 m 
breiten Boulevards statt, sowie entlang von zwei Transekten in Seitenstraßen des Boulevards. PM10‐ 
und  PM2.5‐Konzentrationen  wurden  wie  in  den  Aachener  Kampagnen  als  1‐Minutenwerte 
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aufgezeichnet  und  zu  10‐Minutenwerten  gemittelt  (siehe  Kapitel  3.3).  Abb.  4.2  zeigt  das  Unter‐
suchungsgebiet mit  den  insgesamt  16 Messpunkten, den mittleren Verkehrsintensitäten  einzelner 
Straßenabschnitte  sowie  den Gebäudehöhen. Die  Verkehrsintensitäten  basieren  auf Mittelwerten 
10‐minütiger  Zählungen  von PKW,  LKW, Bussen und  kleineren motorisierten  Fahrzeugen während 
der Messkampagne und wurden auf 1 Stunde umgerechnet. 
 
Abb. 4.2:  Untersuchungsgebiet Liège Innenstadt mit mobilen und permanenten Messpunkten, Gebäudehöhen 
(Datenquelle:  Stadt  Liège 2011) und mittlerem  Kfz‐Aufkommen pro  Stunde während der mobilen 
Messperioden. 
Innerhalb  des  Boulevards  verlaufen  6  Fahrbahnen  als  3  Doppelspuren  (Abb.  4.2),  die  zusammen 
genommen ein Verkehrsaufkommen von >1.000 Kfz/h während der mobilen Messungen aufwiesen. 
Zwischen den beiden Doppelspuren mit PKW‐ und LKW‐Verkehr verlaufen zwei Busspuren mit einem 
Aufkommen  von etwa 100 Fahrzeugen pro Stunde. Die westliche Seitenstraße  (Punkte A1‐A5) hat 
eine  Breite  von  8‐9 m  und  ein  Verkehrsaufkommen  von  etwa  300  Kfz/h,  während  die  östliche 
Seitenstraße  (Punkte  B1‐B5)  eine  Breite  von  12‐13 m  aufweist  und  als  Fußgängerzone  nicht  von 
Fahrzeugen befahren wird.  Innerhalb der Seitenstraßen betrug der Abstand  zwischen den mobilen 
Messpunkten jeweils ca. 25 m, woraus eine Gesamtlänge von 100 m pro Transekt resultiert. Bei der 
Anordnung  der  Messpunkte  standen  die  Fragen  im  Mittelpunkt,  welches  Immissionsmuster  im 
Untersuchungsgebiet  vorliegt,  in  welchem  Verhältnis  die  PM‐Konzentrationen  im  Bereich  des 
Boulevard sowie in den Seitenstraßen zu den verkehrsbedingten Emissionen stehen und welche Rolle 
das Zusammenwirken von Emissionsdichte und Bebauung für die Höhe der Immission spielt. 
Da  im  Rahmen  der  Untersuchung  die  verkehrsbedingte  PM‐Zusatzkonzentration  im  Vordergrund 
stand, wurden  von den  gemessenen  Konzentrationen die  städtischen Hintergrundkonzentrationen 
(0,5 h‐Werte) subtrahiert. Zur Bestimmung der Hintergrundkonzentration sowie als meteorologische 
Referenzstation wurde der kontinuierliche Luftqualitätsmesspunkt „Liège‐Congrès“  (Kennung R201, 
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Datenquelle: ISSeP Liège 2012) ausgewählt, da sich im direkten Umfeld der in einem Park gelegenen 
Station  keine  Emittenten  befinden  und  die  Station  nur  ca.  1,2 km  vom  südlichen  Rand  des 
Untersuchungsgebietes entfernt liegt (siehe Abb. 4.1). Die mobilen Messungen wurden an 4 Tagen in 
Zeiträumen von 3 bis 8 Stunden zwischen 8:00 und 18:00 durchgeführt, wobei  jeweils zwei mobile 
Geräte parallel auf beiden Seiten des Boulevards (Messpunkte A1‐A7 und B1‐B7) eingesetzt wurden. 
An  zwei  Tagen  fanden  analog  auch  mobile  Messungen  der  meteorologischen  Größen  Wind‐
geschwindigkeit und –richtung, Temperatur und relative Luftfeuchte (Campbell Scientific) an den 14 
mobilen Messpunkten statt. Die gemessenen Windgeschwindigkeiten wurden mit Hilfe der zeitgleich 
gemessenen Werte an der Referenzstation durch Division normiert, um zeitliche Schwankungen bei 
der  Mittelwertbildung  auszugleichen.  Gleichung  4.1  beschreibt  die  Berechnung  der  mittleren 
relativen Windgeschwindigkeiten  eines Messpunktes  V(x)rel, wobei  vx  die Windgeschwindigkeit  am 
mobilen  Messpunkt  in  2 m  Höhe  zum  Zeitpunkt  i  und  vref  die  zeitgleich  gemessene  Wind‐
geschwindigkeit  an  der  Referenzstation  in  30 m  Höhe  darstellt.  Die  Variable  n  entspricht  der 
Gesamtzahl aller Beobachtungen am Messpunkt x. 
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Gl. 4.1: Berechnung der relativen Windgeschwindigkeit am Punkt x. 
Die mittleren PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen der permanenten Stationen während der mobilen 
Messungen sowie die 24‐Stundenmittel der Messtage sind in Tabelle 4.1 aufgeführt. Die permanente 
Station „Straße“ weist in allen Messzeiträumen sowie im Tagesmittel höhere PM10‐Konzentrationen 
auf als die Station „Boulevard“, während sich die PM2.5‐Werte nur geringfügig unterscheiden. Beide 
Stationen  zeigen  im  Verhältnis  zur  Referenzstation  deutlich  erhöhte  PM‐Konzentrationen.  Die 
mittleren meteorologischen Verhältnisse (Windgeschwindigkeit, Windrichtung, Lufttemperatur, rela‐
tive Luftfeuchte) an der Referenzstation während der Messtage sind in Tabelle 4.2 zusammengefasst. 
Tabelle 4.1: PM10‐  und  PM2.5‐Mittelwerte  der  permanenten  Stationen  an  den  Messtagen  (Datenquelle 
Referenzstation: ISSeP Liège 2012). 
  Mittelwerte während der mobilen Messungen (µg/m³) 24‐Stundenmittelwerte (µg/m³) 
„Boulevard”   „Straße”   Referenzstation  „Boulevard”  „Straße”  Referenzstation 
Tag  PM10  PM2.5  PM10  PM2.5  PM10  PM2.5  PM10  PM2.5  PM10  PM2.5  PM10  PM2.5 
24.05.11  32,5  13,2  34,5  13,1  15,8  7,4  27,9  13,4  30,9  13  18  8,4 
25.05.11  31,5  10,3  37,1  10,2  14,2  4,8  27,6  11,5  30,6  10,5  16,3  6 
30.05.11  15,6  5,6  19,9  5,9  12,6  4  22,2  9,4  24,1  8,7  13  6,4 
09.06.11  19,8  9,2  25,6  10,4  15,9  6,8  21,7  11,3  22,9  10,8  18,7  9,6 
 
Tabelle 4.2: Mittlere  Windgeschwindigkeit  (FF),  Windrichtung  (DD),  Lufttemperatur  (TT)  und  relative 
Luftfeuchte (UU) an den Messtagen (Datenquelle: ISSeP Liège 2012). 
Tag  FF (ms‐1) (30 m)  DD (°) (30 m)  TT (°C)  UU (%) 
24.05.11  3,1  276  15,1  47,8 
25.05.11  1,5  137  16,7  40 
30.05.11  2,4  186  21,6  49,9 
09.06.11  2,2  254  15,6  52,5 
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Die Windverhältnisse unterschieden sich an den 4 Messtagen, so dass unterschiedliche Ventilations‐
bedingungen  und  Anströmrichtungen  während  der  Messungen  abgebildet  werden  konnten.  Am 
25.05.11  wurde  ein  Tagesmittel  <2 m/s  an  der  Referenzstation  registriert,  in  Verbindung  mit 
südöstlicher Anströmung. An den anderen drei Tagen traten südliche bis westliche Windrichtungen 
mit Windgeschwindigkeiten zwischen 2,2 und 3,1 m/s im Tagesmittel auf (Tabelle 4.2). 
Der  zeitliche  Verlauf  der  PM10‐Gesamtkonzentrationen  bzw.  –Zusatzkonzentrationen  an  den 
permanenten  Stationen  ist  in  Abb.  4.3  (Referenzstation,  Gesamtkonzentration)  sowie  Abb.  4.4 
(Stationen  „Boulevard“ und  „Straße“, Zusatzkonzentration) visualisiert. Die mittleren PM10‐Zusatz‐
konzentrationen an den 16 Messpunkten sind in Abb. 4.5 ersichtlich.  
 
Abb. 4.3: Verlauf der PM10‐Gesamtkonzentration (µg/m³) an der Referenzstation (Datenquelle: ISSeP Liège 
2012). 
 
Abb. 4.4: Verlauf der PM10‐Zusatzkonzentrationen (µg/m³) an den Stationen „Boulevard“ und „Straße“. 
Die PM10‐Zusatzkonzentrationen an den permanenten Stationen  im Untersuchungsraum (Abb. 4.4) 
weisen  im  Vergleich  zur  Gesamtkonzentration  an  der  Referenzstation  (Abb.  4.3)  eine  erhöhte 
zeitliche  Variabilität  auf.  Die  Konzentrationskurven  der  PM10‐Zusatzbelastung  zeigen  an  beiden 
permanenten Stationen ähnliche Verläufe. Allerdings  sind an der Station  „Straße“ höhere Konzen‐
trationen  an  allen  4 Messtagen  sowie  ausgeprägtere  Konzentrationsspitzen  erkennbar  als  an  der 
Station „Boulevard“. Die mittlere PM10‐Zusatzkonzentration der 4 Messtage betrug 9,1 µg/m³ an der 
Station  „Boulevard“  und  11,3 µg/m³  an  der  Station  „Straße“. Während  der mobilen Messungen 
waren  es  10,2 µg/m³  („Boulevard“)  und  15,1 µg/m³  („Straße“).  Die  höheren  Konzentrationen 
während der mobilen Messungen  im Verhältnis zum Mittel über die 4 Messtage können durch das 
erhöhte Verkehrsaufkommen zwischen 8:00 und 18:00 erklärt werden. Eine mögliche Erklärung  für 
die Konzentrationsunterschiede zwischen beiden Stationen ist die geringere Messhöhe von 1,5 m an 
der Station „Straße“ gegenüber 3 m an der Station „Boulevard“. Abb. 4.5 stellt die Mittelwerte der 
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PM10‐Zusatzkonzentration an allen 16 Messpunkten  im Untersuchungsgebiet dar. Zugunsten einer 
Vergleichbarkeit aller Messpunkte wurden die Konzentrationen der beiden permanenten Stationen 
über  die  jeweiligen  Zeiträume  der  mobilen  Messungen  gemittelt.  Die  Spannweite  der  PM10‐
Zusatzkonzentration reicht von 10,2 bis 41,2 µg/m³. 
 
Abb. 4.5:  Mittlere PM10‐Zusatzkonzentration  (µg/m³) an den 16 Messpunkten. Quelle Gebäudedaten: Stadt 
Liège 2011. 
Die höchste mittlere PM10‐Konzentration wurde am Punkt A3 innerhalb der westlichen Seitenstraße 
gemessen. Während der mobilen Messkampagne wurden  innerhalb dieser Straße etwa 330 Kfz pro 
Stunde gezählt, von denen etwa 30 der Kategorie Bus zuzuordnen waren. Die zweithöchste Konzen‐
tration wurde am Punkt B3  in der östlichen Seitenstraße gemessen,  in der allerdings während der 
Messungen kein Kfz‐Verkehr registriert wurde. Aufgrund dieser Tatsache ist auffällig, dass in der öst‐
lichen Seitenstraße kein Konzentrationsrückgang über die Länge des Transektes beobachtet wurde 
(Abb. 4.5). Eine mögliche Erklärung für die erhöhten PM10‐Werte in der östlichen Seitenstraße ist ein 
Eintrag von verkehrsbedingten Emissionen aus dem Boulevard. Es fällt außerdem auf, dass von den 6 
Punkten mit  niedrigsten  PM10‐Zusatzkonzentrationen  5  Punkte  innerhalb  des  Boulevards  liegen, 
obwohl dieser durch die höchsten Verkehrsintensitäten im Untersuchungsgebiet gekennzeichnet ist. 
Der  zeitliche Variationskoeffizient  (CV), d.h. das Verhältnis von Standardabweichung  zu Mittelwert 
reicht  für die  PM10‐Gesamtkonzentration  von  0,17  (B1) bis  0,87  (A3) und  liegt  im Mittel  aller  16 
Punkte bei 0,37. Der  räumliche CV der Mittelwerte der PM10‐Gesamtkonzentration  liegt bei 0,28. 
Der Punkt mit der höchsten mittleren PM10‐Konzentration (A3) weist auch den höchsten Variations‐
koeffizienten auf, woran die hohe zeitliche Variabilität der verkehrsbedingten Feinstaubemissionen 
sowie  der  Ausbreitungsbedingungen  deutlich wird. Die  PM2.5‐Mittelwerte  (Gesamtkonzentration) 
reichen von 10,8 µg/m³  (B7) bis 19,3 µg/m³  (A3), bei zeitlichen CV von 0,18  (A7) bis 0,82  (A3). Der 
Mittelwert der zeitlichen CV  liegt bei 0,32, während der  räumliche CV aller Messpunkte  für PM2.5 
0,17 beträgt. Die  räumlichen Variationskoeffizienten  sind niedriger  als die mittleren  zeitlichen CV, 
woran eine höhere zeitliche als räumliche Variabilität im Untersuchungsgebiet, sowohl für PM10 als 
auch PM2.5 abgeleitet werden kann. Darüber hinaus ist der räumliche CV für PM10 höher als für die 
PM2.5‐Fraktion. Beide Ergebnisse stimmen mit den Resultaten einer Studie  in Berlin überein,  in der 
eine  höhere  zeitliche  als  räumliche  Variabilität  für  PM10  festgestellt wurde  sowie  eine  geringere 
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räumliche  Variabilität  bei  PM2.5  im  Verhältnis  zu  PM10‐Partikeln  (Wolf‐Benning  et  al.  2009),  die 
bereits in Kapitel 3 diskutiert wurde. 
Abb.  4.6  zeigt  die  nach  Gleichung  4.1  gemittelten  relativen  Windgeschwindigkeiten  an  den  14 
mobilen Messpunkten  in 2 m Höhe. Die mobilen meteorologischen Messungen fanden am 30.05.11 
und 09.06.11 zeitgleich zu den Feinstaubmessungen statt. 
 
Abb. 4.6:  Mittlere relative Windgeschwindigkeiten an den mobilen Messpunkten. Quelle Gebäudedaten: Stadt 
Liège 2011. 
Innerhalb  der  beiden  Seitenstraßen  (Punkte  A2  und  B3)  wurden  die  niedrigsten  relativen Wind‐
geschwindigkeiten  beobachtet,  was  auf  den  ventilationsreduzierenden  Einfluss  der  die  Punkte 
umgebenden Gebäude mit Höhen zwischen 11 und 30 m zurückzuführen ist (Abb. 4.6). Die höchsten 
Windgeschwindigkeiten wurden innerhalb des Boulevards (Punkte A5, A7, B5, B6, B7) sowie an Punkt 
B4,  ca.  20 m  vom  Boulevard  entfernt  gemessen. Hierbei  ist  die  Abnahme  der mittleren  relativen 
Windgeschwindigkeit um  ca. 70 %  von Punkt B4  auf Punkt B3 bei  einer  Entfernung  von nur 25 m 
auffällig.  An  den  Punkten mit  höchsten mittleren  PM10‐Werten  (A3,  A2  und  B3)  waren  jeweils 
deutlich herabgesetzte mittlere Ventilationsbedingungen  zu verzeichnen, während an den weniger 
belasteten  Punkten  innerhalb  des  Boulevards  –  mit  Ausnahme  von  A6  –  die  höchsten  Wind‐
geschwindigkeiten  registriert wurden  (Abb.  4.6).  Somit  ist die  Tatsache, dass die  höchsten  PM10‐
Konzentrationen  nicht  im  Bereich  des  Boulevards,  in  Nähe  der  höchsten  Verkehrsemissionen 
auftreten,  durch  die  Ventilationsbedingungen  erklärbar.  Die  maximalen  Immissionswerte  in  der 
westlichen  Seitenstraße  lassen  sich maßgeblich  auf  die  ventilationsreduzierende Gebäudestruktur 
zurückführen,  während  der  relativ  breite  Straßenraum  des  Boulevards  im  Mittel  günstigere 
Austauschverhältnisse zulässt. Östlich des Boulevards werden komplexe Transportprozesse erwartet, 
die bei südwestlicher Anströmung eine Verfrachtung der partikulären Emissionen vom Boulevard  in 
die  Seitenstraße  bewirken, wo  es  zu  einer  Akkumulation  von  Feinstaub  kommt.  Im  Rahmen  von 
Ausbreitungsmodellierungen mit dem Modell AUSTAL2000 wurden mehrere  vom Modell  erzeugte 
horizontale Windfelder analysiert. Die Windfelder für die während der Messkampagne beobachteten 
Anströmrichtungen 140°, 190°, 260° sind  in Abb. 4.7 dargestellt. Dabei  ist die Windgeschwindigkeit 
farblich unter den Windrichtungsvektoren visualisiert. Bei den modellierten Windgeschwindigkeiten 
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fällt auf, dass  für alle drei Windrichtungen  in der westlichen Seitenstraße  in Übereinstimmung mit 
den mobilen Messungen  sehr niedrige Windgeschwindigkeiten  simuliert werden, während  für den 
Boulevard  eine  stärkere  Ventilation  modelliert  wird.  In  der  östlichen  Seitenstraße  werden  vom 
Modell  ‐  mit  Ausnahme  der  Anströmrichtung  Südost  (140°)  ‐  ebenfalls  relativ  hohe  Wind‐
geschwindigkeiten  simuliert.  Hierbei  gibt  es Übereinstimmung mit  den Messungen  im westlichen 
Bereich der Straße,  in Nähe zum Boulevard, während die Ventilation  im östlichen Teil  im Verhältnis 
zu den gemessenen Windgeschwindigkeiten überschätzt wird. Die simulierten Windfelder bilden die 
Grundlage für die nachfolgenden Ausbreitungsrechnungen (Abb. 4.8). 
 
Abb. 4.7:  Horizontale Windfelder, modelliert mit AUSTAL2000  für Windrichtung 140°  (a), 190°  (b), 260°  (c). 
Quelle Gebäudedaten: Stadt Liège 2011. 
Um  die  gemessenen  Feinstaubkonzentrationen  ins  Verhältnis  zu  langzeitlichen  Immissionen  zu 
setzen, wurden die PM10‐Werte  an der Referenzstation den Mittelwerten mehrerer  Jahre  gegen‐
übergestellt. Tabelle 4.3 zeigt die mittleren PM10‐ und PM2.5‐Jahresmittel der Jahre 2008 bis 2012 
und  die Mittelwerte  der Messperioden  an  der Referenzstation  sowie  an  den  permanenten Mess‐
punkten  „Boulevard“  und  „Straße“.  Der  PM10‐Mittelwert  der  Referenzstation war  im Mittel  der 
Messperioden um ca. 37 % niedriger als der Mittelwert der Jahre 2008 bis 2012 (Tabelle 4.3). Es kann 
daher  erwartet  werden,  dass  die  langfristigen  Feinstaubkonzentrationen  im  Untersuchungsraum 
über den mittleren Werten der Kampagne liegen. 
Tabelle 4.3: Mittlere PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen (Datenquelle Referenzstation: ISSeP Liège 2012) 
  2008‐2012 
Referenzstation 
Messtage
Referenzstation 
Messperioden
„Boulevard” 
Messperioden
„Straße” 
PM10 (µg/m³) 23,3  14,6 24,9 29,3 
PM2.5 (µg/m³) 14,5  5,8 9,6 9,9 
Während der Periode Mai bis Juni 2011 betrugen die Zusatzbelastungen, d.h. die Differenz der Kon‐
zentrationen am Punkt „Boulevard“ bzw. „Straße“ und der Konzentration an der Referenzstation ca. 
9 µg/m³ bei PM10 und 7‐8 µg/m³ bei PM2.5. Damit  lag die absolute Zusatzkonzentration während 
der Messperioden  (Tabelle 4.3) bei PM10 höher und bei PM2.5 niedriger als  im Mittel der beiden 
Monate. Da  im Untersuchungsraum die partikuläre  Zusatzkonzentration  vorwiegend  auf Verkehrs‐
emissionen  zurückgeführt  werden  kann,  ist  die  überproportionale  Zunahme  der  Konzentration 
grober Partikel (PM10‐2.5) während der Messungen durch mechanische Emissionen, z.B. Abrieb von 
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Reifen‐,  Brems‐  und  Fahrbahnbelag  sowie  Wiederaufwirbelung  von  der  Fahrbahnoberfläche 
(Boogard  et  al.  2011, Düring  et  al.  2004)  erklärbar. Besonders  am  Punkt  „Straße“ macht  sich der 
stärkere  Anstieg  der  Konzentration  grober  Partikel  (PM10‐2.5)  während  der mobilen Messungen 
bemerkbar  (Tabelle  4.3).  Die  kleinräumige  Variabilität  der  PM10‐Konzentration,  die  vor  allem  in 
Kampagne D (Kapitel 3.5) im Umfeld innerstädtischer Hauptverkehrsstraßen beobachtet wurde, kann 
auch  anhand  der  Ergebnisse  der  Kampagne  in  Liège  bestätigt  werden.  Im  Gegensatz  zu  den 
Untersuchungen  in der verkehrsbelasteten Aachener  Innenstadt  ist hier  jedoch auffallend, dass die 
höchsten Feinstaubkonzentrationen nicht in den Bereichen des höchsten Kfz‐Aufkommens auftreten 
(Boulevard),  sondern  sich  der  „Hot  Spot“  höchster  Feinstaubkonzentration  in  einer weniger  stark 
befahrenen  Nebenstraße  befindet,  welche  durch  besonders  ungünstige  Ventilationsverhältnisse 
gekennzeichnet ist. Die Gebäudestruktur kann somit in lufthygienischer Hinsicht als außerordentlich 
bedeutsame Einflussgröße identifiziert werden. 
Der lufthygienische Einfluss der Bebauung wird auch bei der Simulation mit dem Modell AUSTAL2000 
für Ausbreitungsklasse  3  (neutral, Abb.  4.8 a)  und  6  (labil,  4.8 b)  erkennbar. Die Arbeitsweise  des 
Modells wurde  in  Kapitel  2.9.2  beschrieben. Grundlage  für  die Ausbreitungsrechnung waren  eine 
während der Messkampagne gewonnene meteorologische Zeitreihe sowie Emissionsintensitäten, die 
auf Basis von Verkehrszählungen während der Messungen berechnet wurden (Merbitz et al. 2012b). 
 
Abb. 4.8:  PM10‐Konzentrationen  im Untersuchungsraum,  simuliert mit AUSTAL2000  für Ausbreitungsklassen  
3 (a) und 6 (b). Quelle Gebäudedaten: Stadt Liège 2011. 
Die Lage des „Hot Spots“ höchster PM10‐Konzentrationen in der relativ engen Seitenstraße westlich 
des Boulevards sowie die niedrigeren Konzentrationen innerhalb des Boulevards werden vom Modell 
für beide Ausbreitungsklassen in Übereinstimmung mit den Messungen wiedergegeben (Abb. 4.8). 
Die Ergebnisse der 6 mobilen Messkampagnen  in Aachen und Liège zeigen  insgesamt einen klaren 
Zusammenhang  zwischen  der  Höhe  des  Verkehrsaufkommens  bzw.  verkehrsbedingter  Feinstaub‐
emissionen  und  der  Höhe  der  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentration.  Neben  der  Emissionsintensität 
konnte vor allem der Einfluss von Bebauung bzw. die Gebäudedichte  im Umfeld eines Messpunktes 
als Steuerungsgröße  identifiziert werden. Eine deutliche Konzentrationsabnahme  ist mit zunehmen‐
der  Entfernung  zu  Verkehrsquellen  zu  beobachten, wobei  im  Bereich  städtischer Grünflächen  die 
niedrigsten PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen gemessen wurden. Die Ergebnisse der mobilen Fein‐
staubmessungen  (Kapitel 3 und 4) bilden die Grundlage  für die  im  folgenden Kapitel dargestellten 
Verfahren zur räumlichen Modellierung der urbanen Feinstaubkonzentrationsverteilung. 
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5  Räumliche Modellierung urbaner Feinstaubkonzentrationen 
Die Inhalte von Kapitel 5 basieren teilweise auf den Artikeln 
Merbitz, H., Buttstädt, M., Michael, S., Dott, W., Schneider, C.  (2012a): GIS‐based  identification of 
spatial variables enhancing heat and poor air quality in urban areas. Applied Geography 33, 94–106. 
DOI: 10.1016/j.apgeog.2011.06.008. (c) 2011 Elsevier Ltd., sowie 
Merbitz, H., Fritz, S., Schneider, C.  (2012c): Mobile measurements and  regression modeling of  the 
spatial particulate matter variability in an urban area. Science of the Total Environment 438, 389–403. 
DOI: 10.1016/j.scitotenv.2012.08.049. (c) 2012 Elsevier B.V. 
 
5.1  Datengrundlage und Methodik 
Datengrundlage  der  räumlichen Modellierung  (Kapitel  5.2  bis  5.6)  sind  die  PM10‐Messwerte  der 
mobilen Messkampagnen A bis E, ergänzt durch Messwerte der LANUV‐Station Aachen‐Burtscheid 
(R2) (Datenquelle: LANUV NRW 2012d). 
Folgende Geodatensätze wurden bei der Modellierung verwendet:  
• Landnutzungsdaten „CORINE Land Cover 2000“ (European Environment Agency, EEA 1995) 
• Raster des Versiegelungsgrads (European Environment Agency, Kopecky u. Kahabka 2009)  
• Flächen‐ und Gebäudenutzungsdaten der  Städteregion Aachen  (Katasteramt der  Städteregion 
Aachen 2010) 
• Kfz‐Verkehrsemissionsdaten (LANUV NRW 2011d, Niederau et al. 2011) 
• Daten der Gebäudehöhe (Bezirksregierung Köln 2010) 
• Digitales Geländemodell Aachens (Havlik u. Ketzler 2000) 
• Daten der Bevölkerungsstruktur Aachens (Stadt Aachen 2010a) 
Die  verwendeten  Geodaten  wurden  für  die  vorwiegend  GIS‐basierten  Analysen  unterschiedlich 
aufbereitet  und  weiterverarbeitet.  Für  die  in  Kapitel  5.2  dargestellte  Abgrenzung  potentiell  luft‐
hygienisch belasteter Gebiete wurde eine Flächennutzungsklassifikation auf Basis von „CORINE Land 
Cover“  Landnutzungsdaten  und  Flächennutzungsdaten  der  Städteregion Aachen  erstellt. Auf Basis 
dieser ersten Flächennutzungsklassifikation, ergänzt durch ein digitales Geländemodell Aachens,  in 
Verbindung mit den in Kampagne E gemessenen PM10‐Konzentrationen, wurden Gebiete bestimmt, 
in denen erhöhte Feinstaubkonzentrationen als wahrscheinlich zu betrachten sind. 
Für die Entwicklung eines Modells zur hochaufgelösten räumlichen Prognose der PM10‐ und PM2.5‐
Konzentrationen  in  Aachen  (Kapitel  5.3  und  5.4)  wurde  eine  stadtklimatologisch‐lufthygienisch 
optimierte  zweite  Landnutzungsklassifikation  für  die  Stadt Aachen  entwickelt. Hierbei wurden  die 
Flächen‐ und Gebäudenutzungsdaten der Städteregion Aachen zusammen mit Daten der Gebäude‐
höhe und Daten des Versiegelungsgrads verarbeitet. Die einzelnen Landnutzungsklassen wurden als 
potentielle  Regressoren  für  eine  multiple  Regressionsanalyse  verwendet,  um  in  Verbindung  mit 
einem  Indikator  für verkehrsbedingte Emissionen die  räumliche Verteilung der PM10‐ und PM2.5‐
Konzentrationen im Stadtgebiet Aachens statistisch zu bestimmen (Kapitel 5.4). 
Die statistischen und geostatistischen Analysen wurden mit Hilfe von ArcGIS 9.2  (ESRI) und Matlab 
(The Mathworks, Inc.) durchgeführt.   
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5.2  Räumliche Abgrenzung potentiell lufthygienisch belasteter Gebiete in Aachen 
Auf Basis mobiler Feinstaubmessungen, die während einer Periode von 9 Wochen zwischen Mai und 
Juli 2010  an  innerstädtischen  Standorten  im Rahmen  von Messkampagne E durchgeführt wurden, 
und  zeitgleich  durchgeführter  mobiler  Temperaturmessungen,  wurde  eine  GIS‐basierte  Unter‐
suchung mit dem  Ziel durchgeführt, Gebiete mit potentiell höchster  lufthygienischer Belastung  zu 
identifizieren  und  abzugrenzen.  Darüber  hinaus  war  die  Fragestellung  verbunden  mit  einer 
methodisch  ähnlichen  Bestimmung  potentiell  thermisch  belasteter Gebiete, woraufhin  eine Über‐
lagerung der beiden abgegrenzten Räume stattfand (Merbitz et al. 2012a). Von den 14 Messpunkten 
der Messkampagne  E  (Kapitel  3.5) wurden  9  Punkte  ausgewählt,  in deren Nähe  zeitgleich mobile 
Temperaturmessungen  stattfanden  (siehe  Abb.  5.2.2).  Die  Punkte  repräsentieren  verschiedene 
urbane Umgebungen mit unterschiedlichen Gebäudestrukturen, Straßenkonfigurationen, variieren‐
dem Verkehrsaufkommen und heterogener Flächennutzung  in  ihrem Umfeld. Im Folgenden werden 
nur  jene  Untersuchungsergebnisse  dargestellt,  die  in  Verbindung  zu  den  lufthygienischen  Frage‐
stellungen stehen, während auf eine Darstellung der thermischen Aspekte verzichtet wird. 
Die  gemessenen,  den  räumlichen  Korrelationen  zugrunde  liegenden  Feinstaubkonzentrationen 
(PM10)  an  den  9 Messpunkten  sind  in  Abb.  5.2.1  relativ  zur  während  der mobilen Messungen 
registrierten  PM10‐Konzentration  an  der  Referenzstation  R2  in  ihrem  zeitlichen  Verlauf  sowie  als 
geometrische Mittelwerte über alle Messtage dargestellt. Die Messpunkte wurden hinsichtlich des 
Verkehrsaufkommens in Tabelle 3.2.1 charakterisiert. 
 
Abb. 5.2.1: Gemessene PM10‐Konzentrationen relativ zu Referenzstation R2. 
Die höchsten Konzentrationen wurden am Standort W1 (Wilhelmstraße) gemessen, gefolgt von den 
verkehrsbelasteten  innerstädtischen  Punkten  D3,  C3,  D4  und  E4.  Die  niedrigsten  PM10‐Konzen‐
trationen wurden an Punkt D6 in einer städtischen Grünanlage verzeichnet (siehe Kapitel 3.5). 
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Mittels  GIS‐basierter  Analysen  wurden  PM10‐,  PM2.5‐  und  PM‐Anzahl‐Konzentrationen  mit 
einzelnen räumlichen Parametern korreliert und jene Bereiche identifiziert, in denen Perzentilswerte 
signifikant  korrelierter  Parameter  überschritten wurden. Als Datengrundlage  für  die GIS‐basierten 
Analysen wurden „CORINE  land cover 2000“ Landnutzungsdaten (EEA 1995), Flächennutzungsdaten 
der Städteregion Aachen  (Katasteramt der Städteregion Aachen 2010) sowie ein digitales Gelände‐
modell  (DGM)  mit  einer  Auflösung  von  2,5 m  (Havlik  u.  Ketzler  2000)  verwendet.  Die  hochauf‐
gelösten Geometriedaten der lokalen Flächennutzung sowie der Gebäudenutzungseigenschaften, die 
auf  Basis  von  Grundstücken  sowie  einzelnen  Gebäuden  als  Shapefile  vorlagen,  wurden  in  einen 
Rasterdatensatz  überführt,  in  dem  Gebäude  und  unbebaute  Flächen  analog  zur  CORINE‐Land‐
nutzungsklassifikation  klassifiziert  sind. Dadurch wurde  die  hohe Anzahl  von Nutzungsklassen  von 
ursprünglich >100 auf 19  im Untersuchungsgebiet Aachen auftretende äquivalente CORINE‐Klassen 
reduziert,  womit  eine  statistische  Auswertung  ermöglicht  wurde.  Die  Landnutzungsklassifikation 
wurde  in Analogie  zum DGM auf ein Raster mit einer  räumlichen Auflösung von 2,5 m übertragen 
(Abb. 5.2.2). 
Verkehrszahlen  und  ‐emissionen  wurden  auf  Basis  von  Kfz‐Zählungen  für  das  Referenzjahr  2007 
(Niederau et al. 2011) vom LANUV NRW zur Verfügung gestellt (LANUV NRW 2011d). Die Dichte des 
Verkehrsaufkommens wurde durch eine  sogenannte  „Kernel“‐Dichte Funktion  (ArcMap) bestimmt. 
Mit dieser entfernungsgewichteten Dichtefunktion (Silverman 1998) wurde das Verkehrsaufkommen 
innerhalb eines definierten Radius (Buffer) als Summe aller Straßenabschnittslängen multipliziert mit 
dem  jeweiligen  mittleren  täglichen  Verkehrsaufkommen  bestimmt,  wobei  die  Entfernung  zum 
Zentrum  des  Buffers mit  negativem  quadratischen Gewicht  in  die Dichteberechnung  einging  (vgl. 
Silverman 1998). Vergleichsweise wurde eine einfache Dichteberechnung ohne Berücksichtigung der 
Entfernung von Straßenabschnitten durchgeführt, die allerdings  schlechtere Korrelationsergebnisse 
lieferte. Dieses Ergebnis ist plausibel, da die Konzentration von Luftschadstoffen exponentiell mit der 
Entfernung zur Quelle abnimmt (Weber 2009). 
Um  die  Gebäudestruktur  als  Parameter  einzubeziehen,  wurde  vom  DGM  die  zuvor  durch 
Interpolation berechnete physische Geländehöhe subtrahiert, wodurch ein Canopy‐Modell, d.h. ein 
Modell der urbanen Bebauung generiert wurde. Der Versiegelungsgrad (siehe Kapitel 5.1) wurde mit 
einer Auflösung von 100x100 m² einbezogen. 
Gebäude wurden im Falle typischer innerstädtischer Nutzungseigenschaften (gemischte Nutzung, z.B. 
Wohnen, Gewerbe, Handel und Verwaltung) der äquivalenten CORINE‐Klasse 1 (Flächen durchgängig 
städtischer  Prägung)  zugewiesen.  Im  Falle  vorwiegend  wohnlicher  Nutzung  oder  nicht  explizit 
ausgewiesener Nutzung  fand  eine  Zuordnung  zu  CORINE  2  (Flächen  nicht‐durchgängig  städtischer 
Prägung)  statt.  Eine  vorwiegend  industrielle  oder  gewerbliche  Nutzung  wurde  der  äquivalenten 
CORINE‐Klasse  3  (Industrie  und  Gewerbeflächen)  zugewiesen.  Unbebaute  Flächen  wurden  ent‐
sprechend  ihrer  Nutzung  den  19  äquivalenten  CORINE‐Klassen  zugeordnet.  Da  das  Ziel  der 
Untersuchung  eine Überlagerung  lufthygienischer und  thermischer Belastungsgebiete war und die 
mobilen  Feinstaubmesspunkte  in  einigen  Fällen  nicht  exakt  mit  den  Temperaturmesspunkten 
übereinstimmten, wurden  in einigen Fällen  räumliche Mittel zwischen Temperatur‐ und Feinstaub‐
messpunkten gebildet, um die GIS‐basierten Analysen sowohl für lufthygienische als auch thermische 
Fragestellungen  durchführen  zu  können.  Abb.  5.2.2  zeigt  die  zuvor  beschriebene  äquivalente 
CORINE‐Landnutzungsklassifikation zusammen mit den Messpunkten. 
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Abb. 5.2.2: Äquivalente CORINE‐Landnutzung und Messpunkte. Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
Für verschiedene Buffer‐Größen (200, 400 und 800 m) wurde die Anzahl der Pixel bestimmter Land‐
nutzungsklassen  innerhalb  des  jeweiligen  Radius  summiert.  Auf  Basis  der  Gebäudegrundflächen 
wurde die Gebäudedichte  innerhalb der drei Buffer‐Größen berechnet, während weitere räumliche 
Parameter (siehe nächster Abschnitt) analog für die Buffer ermittelt wurden. Buffer‐Größen <200 m 
5   Räumliche Modellierung urbaner Feinstaubkonzentrationen 
59 
wurden aus der Betrachtung ausgeschlossen, um zu gewährleisten, dass Temperatur‐ und Feinstaub‐
messpunkt  innerhalb des gleichen Buffers  liegen,  im Falle sich nicht überlagernder Messpunkte  für 
beide Größen. Buffer‐Größen >800 m wurden ebenfalls vermieden, da die mittlere Entfernung von 
500‐1000 m zwischen den Messpunkten zu einer partiellen Überlagerung der Flächen größerer Buffer 
führen würde. Darüber  hinaus  ist  von  verkehrsbedingten  Emissionen  in  urbanen  Räumen  nur  ein 
Einfluss über Entfernungen von wenigen 100 m zu erwarten (Hoek et al. 2008). Abb. 5.2.3 zeigt die 
relativen Anteile der äquivalenten CORINE‐Klassen an der Landnutzung im Umkreis von 400 m um die 
9 Messpunkte. 
 
Abb. 5.2.3: Landnutzungsverteilung in einem Umkreis von 400 m um die Messpunkte. 
Das  Spektrum der Umgebung  der  Punkte  umfasst  verschiedene  Flächennutzungseigenschaften.  Es 
sind sowohl eine Parksituation (Punkt D6, ca. 40 % städtische Grünflächen in 400 m‐Radius) als auch 
typische  innerstädtische Umgebungen mit einem hohen Prozentsatz  von durchgehend  städtischen 
Flächen  vertreten  (z.B.  Punkte W1,  D4,  D3,  E4).  Insgesamt  wurden  19  räumliche  Variablen  mit 
logarithmisch  transformierten  Mittelwerten  der  PM10‐,  PM2.5‐  sowie  PM‐Anzahl‐Konzentration 
korreliert. Die logarithmische Transformation der PM‐Konzentrationen wurde aufgrund annähernder 
log‐Normalverteilung durchgeführt. Die Buffer‐Größen mit der  jeweils besten Korrelation variieren 
zwischen 400 und 800 m,  in Abhängigkeit von den Variablen. Als Auswahlkriterien zur Identifikation 
der einflussreichsten Größen wurden ein R² von >0,3 sowie ein p‐Wert von ≤0,05 für mindestens eine 
der drei Feinstaubkenngrößen (PM10, PM2.5, PM‐Anzahl) festgelegt. Die so verbleibenden Einfluss‐
größen mit signifikanten Korrelationen sind in Tabelle 5.2.1 zusammengefasst. Die jeweiligen Buffer‐
Größen mit bester Korrelation zu PM10, PM2.5 und Partikelanzahl sind hervorgehoben. Parameter, 
die nicht die vorgegebenen Kriterien erfüllten, sind Flächen nicht durchgehend städtischer Prägung, 
Industrie‐  und  Gewerbeflächen,  Standardabweichung  der  Canopy‐Höhe,  mittlere  Hangneigung, 
Entfernung  zur  nächstgelegenen  Straße mit  einem  Verkehrsaufkommen  >1.000  Kfz/Tag  sowie  die 
Anzahl des mittleren täglichen Verkehrsaufkommens an der nächsten Straße. Folglich wurden diese 
5   Räumliche Modellierung urbaner Feinstaubkonzentrationen 
60 
Variablen  aus  den  nachfolgenden  Untersuchungen  zur  Abgrenzung  lufthygienischer  Risikogebiete 
ausgeschlossen. Die Vorzeichen sind bei allen Korrelationskoeffizienten positiv (Tabelle 5.2.1). 
 
Tabelle 5.2.1: Korrelationsstatistik (R² und p‐Wert) signifikant korrelierter Parameter 
Räumliche Variablen  R
2 (p‐Wert)
Buffer  ln(PM10) ln(PM2.5) ln(PM‐Anzahl) 
durchgehend städtische 
Flächen 
200 m  0,44 (0,05) 0,42 (0,06) 0,41 (0,06) 
400 m  0,52 (0,03) 0,56 (0,02) 0,46 (0,04) 
800 m  0,58 (0,02) 0,68 (0,01) 0,50 (0,03) 
Gebäudedichte 
200 m  0,38 (0,08) 0,42 (0,06) 0,37 (0,08) 
400 m  0,52 (0,03) 0,53 (0,03) 0,46 (0,04) 
800 m  0,52 (0,03) 0,62 (0,01) 0,44 (0,05) 
Mittlere Canopy‐Höhe 
200 m  0,17 (0,27) 0,22 (0,20) 0,21 (0,22) 
400 m  0,36 (0,09) 0,47 (0,04) 0,44 (0,05) 
800 m  0,47 (0,04) 0,46 (0,04) 0,58 (0,02) 
Versiegelungsgrad 
200 m  0,53 (0,03) 0,70 (0,01) 0,58 (0,02) 
400 m  0,60 (0,01) 0,81 (0,00) 0,59 (0,02) 
800 m  0,49 (0,04) 0,72 (0,00) 0,41 (0,06) 
Punktwert 0,51 (0,03) 0,58 (0,02) 0,62 (0,01) 
Kfz‐Dichte (Kernel) 
200 m  0,24 (0,18) 0,14 (0,32) 0,35 (0,10) 
400 m  0,35 (0,09) 0,29 (0,13) 0,56 (0,02) 
800 m  0,36 (0,09) 0,28 (0,14) 0,53 (0,03) 
 
Die  Parameter  „durchgehend  städtische  Flächen“,  „Gebäudedichte“  und  „Mittlere  Canopy‐Höhe“ 
zeigen  jeweils  im 800 m‐Buffer stärkste Korrelationen, während der Versiegelungsgrad und die Kfz‐
Dichte  im  400 m‐Buffer  am  stärksten  mit  den  Feinstaubkenngrößen  korrelieren.  Die  Parameter 
„Gebäudedichte“  und  „Mittlere  Canopy  Höhe“  werden  als  Indikatoren  für  die  Ventilations‐
bedingungen betrachtet, während die Kfz‐Dichte einen Indikator für Verkehrsemissionen darstellt. 
Die  positive  Korrelation  zwischen  Versiegelungsgrad  und  den  PM‐Kenngrößen  wird  über  den 
reduzierenden  Einfluss  von  Vegetation  auf  die  Feinstaubkonzentration  (Litschke  u.  Kuttler  2008) 
erklärt,  da  beim  Anteil  von  Grünflächen  im  städtischen  Raum  ein  umgekehrt  proportionales 
Verhältnis zum Versiegelungsgrad angenommen wird. 
Um  eine Abgrenzung  lufthygienischer  Risikogebiete  durchzuführen, wurden  die  5  Variablen  nach‐
folgend  in  Raster mit  einer  Auflösung  von  10x10 m²  überführt,  deren  Ausdehnung  das  Aachener 
Stadtgebiet umfasst. Es wird erwartet, dass eine Überlagerung der jeweils höchsten Werte mehrerer 
korrelierter  Einflussgrößen mit  größter Wahrscheinlichkeit  zu  erhöhten  Feinstaubkonzentrationen 
führt.  Es wurden  80‐  und  90 % Quantile  als  Schwellenwerte  ausgewählt,  um  auf  Basis  der  indivi‐
duellen Verteilung des  jeweiligen  Parameters über das  gesamte  Stadtgebiet die Bereiche mit den 
jeweils höchsten Werten zu lokalisieren. Die 80‐ und 90‐Perzentile (P80/P90) finden häufig Verwen‐
dung  in  lufthygienischen Zusammenhängen  (BMU 2002) und wurden somit als Schwellenwerte zur 
Abgrenzung potentiell belasteter urbaner Räume zugrunde gelegt.  In Abb. 5.2.4  ist die Abgrenzung 
von Gebieten mit Überschreitungen der  jeweiligen Schwellenwerte der 5 Variablen (a: P80, b: P90) 
für die Buffer‐Größe mit der jeweils stärksten Korrelation visualisiert. 
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Abb. 5.2.4:  Überschreitungsgebiete der P80‐ (a) und P90‐Schwellenwerte (b) durchgehend städtischer Flächen 
(800 m), der Gebäudedichte (800 m), der mittleren Canopy‐Höhe (800 m), des Versiegelungsgrads 
(400 m)  und  der  Kfz‐Dichte  (400 m).  Kartengrundlage:  Landesvermessungsamt NRW  (1995  a‐e), 
Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
Gebiete mit den höchsten relativen Anteilen von durchgehend städtischen Flächen dehnen sich über 
die Innenstadt hinaus in die östlich angrenzenden Stadtteile aus, so dass für diese Variable die größte 
Ausdehnung  von  Gebieten  mit  Überschreitung  der  P80‐  und  P90‐Schwellenwerte  innerhalb  des 
Aachener Stadtgebietes verzeichnet wird. Anhand von Abb. 5.2.4 a ist erkennbar, dass der Parameter 
„durchgehend  städtische  Flächen“  auch  mit  vorwiegend  hohem  Versiegelungsgrad  und  hohen 
Gebäudedichten einhergeht, d.h. dass die Gebiete mit P80‐Schwellenwertüberschreitungen  für die 
drei  Parameter  sich  weitgehend  überlagern.  Die  Grenzen  der  P80‐Gebiete  weisen  für  alle  drei 
Parameter einen  ähnlichen Verlauf  auf  (Abb. 5.2.4 a). Bei der höchsten Perzentilsklasse  (P90)  fällt 
auf, dass sich die Gebiete höchsten Versiegelungsgrades und Gebiete höchsten Anteils durchgehend 
städtischer  Flächen  weiter  in  den  suburbanen  Raum  ausdehnen  als  jene  Gebiete  mit  höchster 
Gebäudedichte  (Abb.  5.2.4 b).  Die  mittlere  Canopy‐Höhe  wurde  nur  für  Gebäude  berechnet, 
während  Vegetation  (z.B.  Wald)  ausgenommen  wurde.  Sie  wird  zusammen  mit  der  Gebäude‐
grundfläche  als  Indikator  für  die  Ventilationsbedingungen  betrachtet.  Die  Flächen  mit  Über‐
schreitungen des P80‐Schwellenwertes der Canopy‐Höhe erstrecken sich über die Innenstadt hinaus 
in  die  östlich  angrenzenden  Stadtviertel mit  hohem  Anteil  von  Industrie‐  und  Gewerbegebieten, 
haben  aber  insgesamt  eine  geringere Ausdehnung  als die  P80‐Flächen der  drei  vorher  genannten 
Parameter.  Als  Indikator  für  verkehrsbedingte  Feinstaubemissionen  wurde  die  entfernungs‐
gewichtete Kfz‐Dichte im Radius von 400 m in die Analysen einbezogen. Die Überschreitung des P80‐
Schwellenwertes  findet  in  der  Nachbarschaft  von  Hauptverkehrsstraßen  mit  mittleren  täglichen 
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Verkehrsdichten von >10.000 Kfz/d statt. Die Überschreitungsgebiete umfassen die Umgebung des 
„Alleenringes“, Teile des „Grabenringes“ sowie des „Außenringes“ und einiger Ausfahrtstraßen (z.B. 
Krefelder Straße, Trierer Straße) sowie die Nachbarschaft der Autobahnen (A4, A44, A544). Die P90‐
Gebiete  der  Kfz‐Dichte  beschränken  sich  auf  die  Autobahnumgebung,  das  Umfeld  größerer 
Kreuzungen  sowie  in  der  Innenstadt  auf  mehrere  Abschnitte  des  Alleenringes  (Wilhelmstraße, 
Heinrichsallee, Monheimsallee, Turmstraße). 
Abschließend wurden  jene Gebiete abgegrenzt,  in denen die P80‐ bzw. P90‐Werte aller 5 mit der 
Feinstaubkonzentration korrelierten räumlichen Parameter gleichzeitig überschritten sind, um so die 
städtischen Bereiche mit potentiell  größter  lufthygienischer Belastung  zu  identifizieren. Abb. 5.2.5 
zeigt die Überschreitungsgebiete der P80‐ und P90‐Schwellenwerte für alle 5 Indikatoren. 
 
Abb. 5.2.5:  Gebiete mit Überschreitung der P80‐ und P90‐Schwellenwerte aller 5 Parameter. Kartengrundlage: 
Landesvermessungsamt NRW (1995 a‐e), Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
Beim Vergleich von Abb. 5.2.4 und 5.2.5 wird deutlich, dass die Gebiete mit Überschreitungen der 
P80‐  bzw.  P90‐Schwellenwerte  aller  5  Parameter  im  Wesentlichen  durch  die  jeweiligen  Über‐
schreitungsgebiete  der  Kfz‐Dichte  limitiert  werden,  d.h.  auf  die  Umgebung  von  Hauptverkehrs‐
straßen beschränkt sind. 
Zur Validierung der GIS‐basierten Analysen wurde die Lage der Messpunkte in Bezug auf die P80‐ und 
P90‐Zonen  (Abb.  5.2.5)  ihren  jeweiligen mittleren  PM10‐Konzentrationen  gegenüber  gestellt.  Die 
Messpunkte W1,  C3, D3 und  E4, mit  Lage  innerhalb  des  P90‐Überschreitungsgebietes  östlich  und 
südöstlich des Stadtkerns bzw. in unmittelbarer Nähe zu diesem (D3), weisen die höchsten mittleren 
PM10‐Konzentrationen  auf,  wodurch  die  Abgrenzung  des  potentiell  am  stärksten  belasteten 
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Gebietes bestätigt wird. Punkt B6 befindet sich entsprechend der GIS‐basierten Analysen ebenfalls 
innerhalb  des  P90‐Überschreitungsgebietes,  obwohl  an  diesem  Punkt  vergleichsweise  niedrige 
PM10‐Konzentrationen  gemessen  wurden.  Diese  Diskrepanz  kann  über  die  in  Bezug  auf  das 
Stadtzentrum eher luvseitige Lage des Punktes in Verbindung mit günstigen Ventilationsbedingungen 
infolge  einer  offenen  Platzsituation  erklärt  werden  (siehe  Kapitel  3.5).  Die  kleinräumigen 
Ventilationsbedingungen  im  direkten  Umfeld  eines  Punktes  können  durch  die  hier  verwendeten 
Buffer‐Größen nicht wiedergegeben werden. Messpunkt D6, mit niedrigsten PM10‐Konzentrationen 
liegt  sowohl außerhalb des P90‐ als auch des P80‐Überschreitungsgebietes, was erneut die Ergeb‐
nisse  der  Analysen  bestätigt.  Punkt D4  befindet  sich  –  trotz  hoher  gemessener  Feinstaubkonzen‐
tration  –  nicht  innerhalb  der  P90‐  und  P80‐Gebiete,  die  den  Punkt  allerdings  östlich,  südlich  und 
südwestlich umgeben (Abb. 5.2.5). Grund dafür ist die Tatsache, dass am Messpunkt D4 ein Wert der 
Kfz‐Dichte unterhalb des P80‐Schwellenwertes verzeichnet wird. Die Lage von Punkt B5 innerhalb des 
P80‐Überschreitungsgebietes und in Nähe zur P90‐Zone korrespondiert mit der gemessenen Konzen‐
tration an diesem Punkt, die den mittleren Bereich der PM10‐Konzentrationen aller 9 Messpunkte 
repräsentiert (vgl. Abb. 5.2.1). 
Die Ergebnisse erlauben auf Basis einer geringen Anzahl von Messpunkten eine erste Eingrenzung 
von Gebieten mit potentiell hoher  lufthygienischer Belastung auf Basis korrelierter Einflussgrößen. 
Hierbei kann eine Abstufung zwischen hohem Belastungspotential  (P80) und höchstem Belastungs‐
potential  (P90)  vorgenommen  werden.  Zonen,  in  denen  die  P80‐Perzentilswerte  überschritten 
werden, befinden  sich vorwiegend  in den äußeren Bereichen der  Innenstadt  zu beiden Seiten des 
„Alleenringes“, während der  innere historische Stadtkern überwiegend nicht  in diesem Gebiet  liegt. 
Hinzu kommen Gebiete, die sich entlang der größeren Ausfahrtstraßen sowie südlich der Autobahn 
544 im Osten des Stadtgebietes befinden. Die Gebiete mit größtem Potential hoher PM10‐Belastung 
(P90)  erstrecken  sich über  einen  etwa 1,5 km  langen und 250‐500 m breiten  Streifen  entlang  von 
Heinrichsallee,  Wilhelmstraße  und  oberer  Theaterstraße  und  befinden  sich  darüber  hinaus  im 
Dreieck  Karmeliterstraße/Boxgraben/Franzstraße,  im  nahen  Umfeld  des  Europaplatzes  sowie  in 
einem ca. 1 km  langen und 200‐400 m breiten Streifen entlang von Pontwall und Turmstraße (Abb. 
5.2.5). 
Die dargestellte GIS‐basierte Modellierung erlaubt zwar eine erste Abschätzung der Ausdehnung von 
Gebieten mit höchster Wahrscheinlichkeit lufthygienischer Belastung, es können jedoch auf Basis der 
geringen  Anzahl  von Messpunkten  noch  keine  Aussagen  über  die  Höhe  der  Belastung  bzw.  ihre 
räumliche  Verteilung  abgeleitet  werden.  Darüber  hinaus  sind  die  Ergebnisse  aufgrund  der 
verwendeten  Buffer‐Größen  der  Indikatoren  von  400 m  bis  800 m  Radius  auf  einer  Skala  von 
größenordnungsmäßig  10²  Metern  bzw.  104  Quadratmetern  zu  interpretieren,  und  lassen  keine 
kleinräumigen Auswertungen  zu.  In den  folgenden Kapiteln 5.3 bis 5.5 wird die Entwicklung eines 
multiplen  Regressionsmodells  auf  Basis  der Messungen  von  Kampagne  B  dargestellt, welches  die 
statistischen Zusammenhänge zwischen verschiedenen  räumlichen Größen und der Höhe der Fein‐
staubkonzentration verbindet, um die kleinräumige PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationsverteilung  im 
Aachener Stadtgebiet mit einer Auflösung von 10 m herzuleiten.   
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5.3  Identifikation räumlicher Größen zur Entwicklung eines Regressionsmodells 
Bei der Entwicklung eines multiplen Regressionsmodells (vgl. Bahrenberg et al. 1992) zur räumlichen 
Prognose der Feinstaubkonzentration im urbanen Raum wurde das Ziel verfolgt, wenige Prädiktoren 
mit signifikanten und physikalisch plausiblen Korrelationen zur Höhe der Feinstaubkonzentration zu 
verwenden,  und  eine  Übertragbarkeit  der  Methodik  auf  andere  Städte  zu  gewährleisten.  Das 
Modellgebiet ist die Stadt Aachen mit einer Fläche von ca. 160 km² (siehe Kapitel 3.1). Grundlage für 
die Regressionsmodellierung sind die PM10‐ und PM2.5‐Mittelwerte der mobilen Messkampagne B 
(siehe  Kapitel  3.5), welche  die  höchste Anzahl  von Messpunkten  (40)  und Messwerten  pro  Punkt 
(≥18) aufweist und damit geeignet  ist, die statistischen Zusammenhänge zwischen räumlichen Para‐
metern und der mittleren Feinstaubkonzentration in einer Korrelations‐ bzw. Regressionsanalyse zu‐
verlässig zu ermitteln. Die Identifikation der räumlichen Prädiktoren wird im Folgenden beschrieben. 
Zunächst  wurden  die  mittleren  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentrationen  der  40  Messpunkte  von 
Kampagne  B,  die  im  Folgenden  auch  als  „Trainingskampagne“  bezeichnet  wird,  auf  räumliche 
Autokorrelation  geprüft. Hierbei wurde  als  Indikator  der  „Moran’s  I“ Wert berechnet. Der Moran 
Koeffizient  ist eine Modifikation des Pearson Produktmoment Korrelationskoeffizienten, und dient 
der Bestimmung räumlicher Autokorrelation (Griffith u. Layne 1999). Er hat eine Spannweite von ‐1 
bis 1, wobei 1 eine maximale positive  räumliche Korrelation mit benachbarten Punkten bzw. eine 
„Clusterung“ beschreibt, während der Wert ‐1 für eine maximale Dispersion bzw. negative räumliche 
Autokorrelation steht und Werte nahe Null in Verbindung mit einer zufälligen Verteilung ohne Auto‐
korrelation auftreten (Griffith u. Layne 1999, Vasiliev 1996, Bahrenberg et al. 1992). Die Berechnung 
des  Index wurde mittels ArcMap  „Spatial  Statistics  Toolbox“ durchgeführt. Die Werte  liegen nahe 
Null  bei  beiden  PM‐Fraktionen,  d.h.  es  liegt  weder  positive  noch  negative  Autokorrelation  der 
Messpunkte vor. Somit kann  in erster Näherung weder von einer  räumlichen Clusterung noch von 
einer  räumlichen  Antikorrelation  der  Konzentrationswerte  im  Untersuchungsraum  ausgegangen 
werden, sondern von einer nicht‐systematischen, zufälligen Verteilung. 
Um ein multiples Regressionsmodell nach dem Prinzip einer Landnutzungsregression zu entwickeln 
(vgl. Kapitel 2.9.6), wurde zunächst eine Landnutzungsklassifikation entwickelt, mit dem Ziel, stadt‐
klimatologische  Merkmale  räumlich  hochaufgelöst  abzubilden.  Hierbei  wurden  Flächen‐  und 
Gebäudenutzungsinformationen,  Daten  der  Gebäudehöhe  sowie  Daten  zum  Oberflächenver‐
siegelungsgrad (siehe Kapitel 5.1) kombiniert, und in einen Datensatz aus 16 urbanen Landnutzungs‐
klassen überführt. Bei der Flächen‐ und Gebäudenutzung wurde unterschieden zwischen Gebäuden 
und Flächen, die vorwiegend als Wohnraum,  für Dienstleistungen und als öffentliche Einrichtungen 
genutzt werden  einerseits,  und  vorwiegend  industriell  bzw.  gewerblich  genutzten  Gebäuden  und 
Flächen, zu denen auch Verkehrsflächen gezählt wurden, andererseits. Die Klassifikation umfasst 5 
Gebäudeklassen  unterschiedlicher  Nutzungseigenschaften  und  Gebäudehöhen,  6  Klassen  ohne 
Bebauung mit  unterschiedlichem  Versiegelungsgrad  und  Nutzungseigenschaften  sowie  5  Flächen‐
typen ohne Versiegelung, wie Grünflächen, Wald, landwirtschaftliche Nutzflächen und Wasserflächen 
(siehe Abb. 5.3.1). Die Gebäudehöhen wurden in drei Klassen unterteilt (<10 m, 10‐25 m und >25 m), 
wobei bei der höchsten Gebäudeklasse  aufgrund der  geringen Anzahl  von Gebäuden >25 m Höhe 
keine  Differenzierung  nach  Nutzungseigenschaften  stattfand.  Die  Flächennutzungsklasse  mit  der 
Eigenschaft Produktion und einem Versiegelungsgrad >90 % beinhaltet auch Straßenflächen. Gleis‐
anlagen wurden  den  3  Klassen  der  Produktionsflächen  zugewiesen, wobei  der  Versiegelungsgrad 
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entsprechend  dem  Wert  des  Rasters  des  Versiegelungsgrads  (Kapitel  5.1)  bestimmt  wurde. 
Abb. 5.3.1 zeigt die Landnutzungsklassifikation mit einer Auflösung von 2x2 m². 
 
Abb. 5.3.1: Flächen‐ und Gebäudenutzungsklassifikation für die Stadt Aachen. 
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Für  die  16  Landnutzungsklassen wurden  Dichtewerte  innerhalb  vier  verschiedener  Buffer‐Größen 
(50 m, 100 m, 200 m, 400 m) bestimmt, d.h. die Anzahl von Pixeln einer Landnutzungsklasse wurde 
innerhalb des  jeweiligen Radius summiert, um potentielle Prädiktoren für ein Regressionsmodell zu 
identifizieren. Anschließend wurden diese Dichtewerte mit den mittleren PM‐Konzentrationen der 
Trainingskampagne linear korreliert. Somit ergaben sich insgesamt 64 potentielle Prädiktoren für die 
Korrelation. Als  Signifikanzkriterium wurde hierbei  ein p‐Wert  <0,05 definiert  sowie  ein plausibles 
Vorzeichen  des  Korrelationskoeffizienten  (z.B.  positiv  für  industrielle Gebäude  und  Flächen  sowie 
negativ für Grünflächen) vorausgesetzt. Für die 16 ursprünglichen Landnutzungsklassen wurden nur 
geringe bzw. nicht‐signifikante Korrelationen mit der PM10‐ bzw. PM2.5‐Konzentration  festgestellt. 
Infolge dessen wurden mehrere Klassen gruppiert und diese  in die Korrelationsanalyse einbezogen. 
Für  eine Gruppe  aller  5  Gebäudeklassen,  ohne Differenzierung  nach Höhe  oder Nutzung wurden 
daraufhin  signifikant  positive  Korrelationen mit  den  PM‐Konzentrationen  ermittelt.  Die  Tatsache, 
dass höhere  signifikante Korrelationen erreicht werden, wenn die Gebäudeklassen  zu einer Klasse 
gruppiert  werden  als  bei  Differenzierung  zwischen  unterschiedlichen  Nutzungseigenschaften  und 
Gebäudehöhen, weist darauf hin, dass die Unterscheidung zwischen vorwiegend wohnlicher und vor‐
wiegend  gewerblicher  Nutzung  nicht  die  unterschiedlichen  Emissionsdichten  der  Gebäudearten 
widerspiegelt.  Industrielle bzw. gewerbliche Emissionen aus genehmigungsbedürftigen Anlagen, die 
v.a. dem Nutzungstyp „Produktion“ zuzuordnen sind, haben einen Anteil von ca. 8 % an den PM10‐
Emissionen in Aachen (Stand 2004, Bezirksregierung Köln 2009). Sie treten vorwiegend außerhalb des 
Messnetzes von Kampagne B auf  (Bezirksregierung Köln 2009). Der Anteil der nicht‐genehmigungs‐
bedürftigen  Anlagen,  d.h.  v.a.  Hausbrand  (Nutzungstyp  „Wohnen“)  an  den  PM10‐Emissionen  in 
Aachen wird  ebenfalls  auf  etwa  8 % beziffert  (Bezirksregierung  Köln  2009),  so dass  eine Differen‐
zierung  von Emissionsintensitäten  verschiedener Gebäudearten nicht auf Grundlage  ihrer Nutzung 
vorgenommen werden  kann.  Von  der  Gebäudehöhe  kann  zwar  grundsätzlich  ein  Einfluss  auf  die 
lokalen Ventilationsbedingungen angenommen werden, der sich in einem negativen Zusammenhang 
zwischen mittlerer Gebäudehöhe und Windgeschwindigkeit  infolge der Rauigkeit äußert (Merbitz et 
al.  2010),  jedoch  variiert  die  Gebäudehöhe  nur  geringfügig  innerhalb  des  vorwiegend  inner‐
städtischen Messnetzes und fällt daher bei der Korrelation nicht ins Gewicht.  
Es kann gefolgert werden, dass die Gebäudedichte, ohne Differenzierung der Nutzung und Höhe, vor 
allem die Ventilationsbedingungen  repräsentiert, wodurch eine positive Korrelation mit der PM10‐
Konzentration plausibel ist. 
Urbane Grünflächen und Wald wurden  in  einer  Klasse der Grünflächen  zusammengefasst, da  von 
beiden Flächennutzungen vergleichbare  lufthygienische Wirkungen erwartet werden. Die Klasse der 
Grünflächen  zeigt  signifikante  negative  Korrelationen mit  den  PM‐Konzentrationen.  Die  negative 
Korrelation  zwischen  Grünflächen  und  der  Partikelkonzentration  entspricht  der  allgemeinen 
Erkenntnis,  dass  Partikel  an  den  Blättern  von  Bäumen  und  Sträuchern  sowie  an  Gräsern  abge‐
schieden werden, wodurch von Grünflächen eine lufthygienische Filterwirkung ausgeht (Rowe 2011, 
Escobedo et al. 2011, Litschke u. Kuttler 2008, Beckett et al. 2000).  
Für  beide  Prädiktoren  wurden  anschließend  unterschiedliche  Buffer‐Größen  getestet,  um  den 
Einflussbereich mit  höchster  Korrelation  zu  bestimmen.  Hierbei  wurden  die  PM10‐Werte  erneut 
logarithmisch  transformiert  (siehe  Kapitel  5.2), wodurch  ein  Anstieg  der  Korrelationskoeffizienten 
verzeichnet  wurde.  Die  R²‐  und  p‐Werte  der  Korrelation  mit  den  Logarithmen  der  PM10‐
Konzentration  sind  für  Radien  von  25 m,  50 m,  100 m,  200 m,  400 m  und  800 m  in  Tabelle  5.3.1 
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zusammengefasst. Die höchste Korrelation  kann  für die Gebäudedichte  in einem Radius  von 50 m 
festgestellt werden. Die Gebäudedichte  in einem Umkreis von 50 m wird vor allem als  Indikator für 
die  lokalen Ventilations‐ und Belüftungsbedingungen betrachtet. Es  ist davon auszugehen, dass die 
Ventilationsbedingungen,  insbesondere  bei  beidseitiger  Bebauung  in  Straßenschluchten  in  einem 
Radius  von  50 m  besser  erfasst  werden  als  durch  die  kleinste  Buffer‐Größe  von  25 m  sowie  im 
Vergleich  zu  größeren  Buffer‐Größen  ≥100 m.  Die  Grünflächendichte weist  innerhalb  von  Radien 
zwischen 100 und 400 m die größten (negativen) Korrelationen auf (Tabelle 5.3.1). 
 
Tabelle 5.3.1: Korrelationsstatistik (R² und p‐Wert) der Korrelation zwischen Gebäudedichte und Grünflächen‐
dichte mit der  log‐transformierten PM10‐Konzentration während Kampagne B  in verschiedenen 
Radien. 
Buffer‐Größe  R² (p) Gebäudedichte R² (p) Grünflächendichte 
25 m  0,15 (0,01) 0,15 (0,02)
50 m  0,28 (<0,01) 0,16 (0,01)
100 m  0,23 (<0,01) 0,19 (<0,01) 
200 m  0,21 (<0,01) 0,2 (<0,01)
400 m  0,25 (<0,01) 0,2 (<0,01)
800 m  0,21 (<0,01) 0,15 (0,01)
Die  in  Tabelle  5.3.1  zusammengefassten  12  Parameter  gingen  als  potentielle  Prädiktoren  in  die 
multiple Regressionsanalyse (Kapitel 5.4) ein. Die Tatsache, dass ein multiples Regressionsmodell mit 
beiden Prädiktoren ein Bestimmtheitsmaß <0,5 aufweist, wird darauf zurückgeführt, dass das Modell 
noch keinen Parameter beinhaltet, der die Emissionsintensität  im Umfeld der Punkte widerspiegelt. 
Innerhalb  des  Messnetzes  sind  industrielle  Quellen  sowie  Hausbrand  von  untergeordneter 
Bedeutung  im Vergleich zu Verkehrsemissionen. Der Straßenverkehr hat den größten Anteil an den 
PM10‐Emissionen im Stadtgebiet von Aachen (vgl. Tabelle 3.1.2) und ist damit der Hauptverursacher 
der urbanen Feinstaubkonzentration (Bezirksregierung Köln 2009). 
PM10‐  und  PM2.5‐Emissionen  des  Straßenverkehrs  lagen  hochaufgelöst  für  einzelne  Straßen‐
abschnitte  vor.  Sie  wurden  für  Nordrhein‐Westfalen  auf  Basis  von  HBEFA3.1  Emissionsfaktoren 
(Hausberger  et  al.  2009)  für Auspuffemissionen  und Abrieb  von  Straßenbelag, Reifen  und Brems‐
belägen sowie Aufwirbelung von der Fahrbahnoberfläche auf Grundlage von Verkehrszählungen und 
Verkehrsmodellierungen  für das Referenzjahr 2007 berechnet  (Niederau et al. 2011, HBEFA 2010). 
Die für die Modellierung verwendeten verkehrsbedingten PM10‐Emissionen im Stadtgebiet Aachens 
sind in Abb. 5.3.2 in Kilogramm pro Jahr und Kilometer Straßenlänge dargestellt. Um den Einfluss der 
verkehrsbedingten  Emissionen  auf  die  Höhe  der  Feinstaubkonzentration  für  die  räumliche 
Modellierung  zu  quantifizieren,  wurde  ein  Indikator  auf  Basis  dieser  Emissionsdaten  geschaffen 
(siehe folgende Abschnitte). 
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Abb. 5.3.2:  PM10‐Emissionen des Kfz‐Verkehrs  in Aachen  (Datenquelle:  LANUV NRW 2011d; Niederau et al. 
2011). Kartengrundlage: Landesvermessungsamt NRW (1995 a‐e). 
Während  viele  LUR‐Modelle  den  Verkehrseinfluss  durch  Indikatoren wie  Straßenlänge,  Verkehrs‐
aufkommen  pro  Fläche  oder  Verkehrsintensität  an  der  nächsten  Straße  repräsentieren,  z.T.  in 
Verbindung mit der Entfernung zur nächstgelegenen Straße (siehe Kapitel 2.9.6), war das Ziel dieser 
Untersuchung,  den  Einfluss  verkehrsbedingter  Emissionen  durch  einen  einzigen  Indikator  zu 
quantifizieren,  der  die  Emissionsstärke  der  nächstgelegenen  Straße  direkt  einbezieht  und mit  der 
Entfernung  zu  dieser  sowie  mit  der  Erreichbarkeit  der  nächstgelegenen  Straße  durch  die  Luft‐
strömung  verbindet.  Zwischen  der  Höhe  der mittleren  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentration  an  den 
Messpunkten von Kampagne B und der Entfernung zur nächsten Straße mit einer Verkehrsintensität 
>1.000  Kfz/d  ist  ein  negativer  Zusammenhang  erkennbar,  der  vor  allem  bei  der  PM10‐Fraktion 
5   Räumliche Modellierung urbaner Feinstaubkonzentrationen 
69 
deutlich ausgeprägt  ist  (Abb. 5.3.3). Der Messpunkt „Wilhelmstraße“  (W1)  fällt  in Abb. 5.3.3 durch 
höchste PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen (vgl. Kapitel 3.5) bei minimaler Distanz zur Straße auf. 
 
Abb. 5.3.3:  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentrationen  an  40  Punkten  (Kampagne  B)  in  Abhängigkeit  von  der 
Entfernung zur nächstgelegenen Straße >1.000 Kfz/Tag. Anm.: Die Höhe des Verkehrsaufkommens 
der nächstgelegenen Straße wird in dieser Darstellung nicht berücksichtigt. 
Es muss  berücksichtigt werden,  dass  die  Konzentrationsabnahme  von  verkehrsbedingten  partiku‐
lären und gasförmigen Luftschadstoffen mit zunehmender Entfernung zur Quelle nicht linear sondern 
exponentiell  erfolgt,  wobei  innerhalb  einer  Entfernung  von  100 m  zu  einer  Hauptverkehrsstraße 
bereits  der  größte  Anteil  des  Rückganges  stattfindet  (Hoek  et  al.  2008, Weijers  et  al.  2004).  Im 
Rahmen  vorliegender  Arbeit  wurde  das  Ziel  verfolgt,  einen  Indikator  zur  Quantifizierung  der 
verkehrsbedingten Emissionseinflüsse zu bestimmen, der die Intensität der nächstgelegenen Quelle, 
d.h. der nächstgelegenen Straße mit der Entfernung zu dieser sowie  ihrer Erreichbarkeit verbindet. 
Um hierfür eine realistische Konzentrationsabnahmefunktion zugrunde legen zu können, wurden mit 
dem Modell AUSTAL2000 (siehe Kapitel 4) Ausbreitungssimulationen durchgeführt. Zur Bestimmung 
eines  Parameters  mit  signifikanten  Korrelationen  zur  PM10‐Konzentration  wurden  mehrere 
Modellläufe  unter  Vorgabe  verschiedener  Windgeschwindigkeiten  und  Ausbreitungsbedingungen 
durchgeführt. Abb. 5.3.4  zeigt normierte modellierte PM10‐Konzentrationen  (Konzentration  relativ 
zur maximalen Konzentration an der Quelle) für Ausbreitungsklasse 3 (neutral‐schwach stabil) und 6 
(labil)  bei  einer Windgeschwindigkeit  von  jeweils  2 m/s  sowie  für  AK  3  auch  bei  4 m/s.  Die  Linie 
beschreibt die exponentielle Trendfunktion entsprechend Gleichung 5.3.1, angepasst für AK3 und 2 
m/s. 
ܥሺݔሻ ൌ ܽ כ ܥொ כ expሺܾ כ ݔሻ ൅ ܿ כ ܥொ כ exp ሺ݀ כ ݔሻ 
Gl. 5.3.1: Exponentielle Trendfunktion der Konzentrationsabnahme mit der Entfernung zur Quelle. 
Der Wert C  entspricht der PM10‐Konzentration  in der  Entfernung  x  zur Quelle. ܥொ beschreibt die 
Konzentration  an  der  Quelle,  die  als  proportional  zu  ihrer  Emissionsstärke  angenommen  wird, 
während  a,  b,  c  und  d  die  Koeffizienten  der  Trendfunktion  darstellen  und  die  Rate  der  Konzen‐
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trationsabnahme  mit  der  Entfernung  beschreiben.  Bei  der  Vorgabe  der  meteorologischen 
Randbedingungen der Modellläufe wurden  jeweils alle Windrichtungssektoren mit gleicher Häufig‐
keit berücksichtigt, um richtungsabhängige Einflüsse zu vermeiden. 
 
Abb. 5.3.4:  Simulierte PM10‐Konzentrationen  in Abhängigkeit von der Entfernung  zur Quelle  in 1,5 m Höhe, 
relativ zur Konzentration an der Quelle. 
Bei  labilen  Ausbreitungsbedingungen  (AK6) wird  eine  im  Verhältnis  zur  neutralen  Situation  (AK3) 
geringere Rate der Konzentrationsabnahme simuliert, was bei Entfernungen zwischen 20 und 60 m 
zur Quelle zu leicht erhöhten normierten PM10‐Konzentrationen führt (Abb. 5.3.4). Insgesamt zeigen 
die  normierten  PM10‐Konzentrationen  jedoch  nur  geringe  Abweichungen  zwischen  den  ver‐
schiedenen meteorologischen Fällen, d.h. die absoluten Konzentrationen  sinken an unterschiedlich 
weit entfernten Punkten jeweils in etwa proportional zur Konzentration an der Quelle. Die geringen 
Unterschiede  erlauben  somit  eine  Generalisierung  des  Konzentrationsrückganges  durch  die  für 
neutrale Schichtungsverhältnisse (AK3) und eine Windgeschwindigkeit von 2 m/s angepasste Trend‐
funktion.  Das  exponentielle  Konzentrationsprofil  beschreibt  die mittlere  Konzentration  relativ  zur 
Konzentration  an  der  Quelle  als  Funktion  der  Entfernung  zur  dieser  und  erlaubt  somit  die 
Formulierung eines Zusammenhanges  zwischen der Feinstaubkonzentration eines Punktes und der 
Emissionsintensität der nächstgelegenen Quelle bzw. des nächstgelegenen Straßenabschnittes. 
Das  simulierte  Konzentrationsprofil  zeigt  einen  Rückgang  der  Konzentration  auf  etwa  1 %  des 
Maximalwertes an der Quelle bei einer Entfernung von etwa 100 m  (Abb. 5.3.4). Nach Hoek et al. 
(2008)  ist bei Entfernungen von mehr als 100 Metern zu einer Hauptverkehrsstraße von dieser nur 
noch ein begrenzter Einfluss feststellbar  (Hoek et al. 2008). Weijers et al.  (2004) haben für Partikel 
>1 µm eine exponentielle Abnahme um 90 % bei einer Entfernung von 75 m zu einer Straße (>10.000 
Kfz/Tag)  beobachtet, während  Partikel  <1 µm  den  gleichen  relativen  Konzentrationsrückgang  erst 
nach  120 m  bis  150 m  erreichten  (Weijers  et  al.  2004).  Ziel  der  Ausbreitungsmodellierung  mit 
AUSTAL2000  war,  ein  idealtypisches  Konzentrationsprofil  zu  erzeugen,  welches  auf  das  gesamte 
Modellgebiet  unabhängig  von  der  Bebauungssituation  angewendet  werden  kann,  während  der 
Einfluss von Gebäuden auf die Konzentration in Form eines vom Konzentrationsprofil unabhängigen 
Regressors  (Gebäudedichte)  berücksichtigt  wird.  Da  in  urbanen  Räumen  die  Ausbreitung  von 
Luftschadstoffen durch Bebauung beeinträchtigt  ist  (Hoek  et  al.  2008,  Scaperdas u. Colvile  1999), 
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wurden  bei  der  räumlichen Modellierung  des  Konzentrationsprofils  Gebäude  als  nicht‐permeable 
Hindernisse berücksichtigt. Hierbei wurde die ArcMap Funktion „cost distance allocation“ (Kennedy 
2009) verwendet, um von einem gegebenen Punkt ausgehend den kürzesten möglichen Weg  zum 
nächstgelegenen Straßenabschnitt zu berechnen, wobei zuvor ein Raster mit Hindernissen definiert 
wurde. In diesem Raster wurden Gebäude als undurchdringbare Rasterzellen definiert, wodurch ein 
horizontales Umströmen  von Gebäuden  simuliert wird. Die  so bestimmten Wege,  ausgehend  von 
den  einzelnen  Rasterpunkten  zur  jeweils  nächsten  Quelle  wurden  mit  dem  exponentiellen 
Konzentrationsprofil unter Berücksichtigung der Quellstärke des nächstgelegenen Straßenabschnittes 
verbunden, wodurch ein optimiertes Konzentrationsprofil für den urbanen Raum erzeugt wurde. Auf 
diese Weise wurde ein  Indikator zur Quantifizierung des verkehrsbedingten Emissionseinflusses  für 
jeden unbebauten Punkt des Modellgebietes mit einer Auflösung von 2x2 m² berechnet. Aufgrund 
besserer  Korrelation  mit  den  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentrationen  wurden  die  2x2 m²‐Werte  des 
optimierten Konzentrationsprofils  innerhalb eines Radius von 10 m gemittelt. Die Korrelation dieses 
gemittelten  Wertes  mit  der  PM10‐Konzentration  an  den  40  Punkten  von  Kampagne  B  hat  ein 
Bestimmtheitsmaß von 0,56  (p‐Wert≈0), wodurch das optimierte Konzentrationsprofil als  Indikator 
für den  lokalen Einfluss des Kfz‐Verkehrs auf die Feinstaubkonzentration den wichtigsten Prädiktor 
des  Regressionsmodells  bildet. Das  Ergebnis  reflektiert  die  Tatsache,  dass  der  Straßenverkehr  die 
dominierende Feinstaubquelle in Aachen darstellt (siehe Tabelle 3.1.2). 
 
5.4  Training und Optimierung des Regressionsmodells 
Das multiple Regressionsmodell mit höchster statistischer Signifikanz wurde durch eine schrittweise 
Regression mittels MATLAB „Stepwise Regression“ bestimmt. Hierbei wurden die Kriterien zugrunde 
gelegt, dass  jeder Prädiktor  in der multiplen Regression einen p‐Wert von <0,05 aufweist und das 
Vorzeichen des Regressionskoeffizienten  jeweils plausibel  ist. Als potentielle Prädiktoren gingen das 
optimierte  Konzentrationsprofil,  welches  sowohl  auf  Grundlage  von  PM10‐  als  auch  PM2.5‐
Emissionen berechnet wurde,  sowie die Gebäudedichte und Grünflächendichte,  jeweils  für Buffer‐
Größen  von  25, 50, 100, 200, 400 und 800 m  in die  schrittweise multiple Regressionsanalyse  ein. 
Damit lag die Anzahl der potentiellen Prädiktoren insgesamt bei 14. Nachdem für die Gebäudedichte 
und  die  Grünflächendichte  die  jeweils  optimalen  Buffer‐Größen  mit  höchsten  multiplen 
Korrelationen  identifiziert wurden,  reduzierte  sich die Anzahl der Prädiktoren auf drei,  sowohl  für 
PM10 als auch PM2.5. Die Regressionskoeffizienten für die drei Prädiktoren (X1‐X3), die p‐Werte der 
einzelnen Regressoren  innerhalb der multiplen Regression sowie das multiple R² und der Standard‐
fehler des Modells (SF) sind in Tabelle 5.4.1 (PM10) und Tabelle 5.4.2 (PM2.5) zusammengefasst. Wie 
in  Kapitel  5.3  dargelegt  wurde,  stellen  die  Prädiktoren  Gebäudedichte  und  Grünflächendichte 
Indikatoren  für  die  lokalen  Ausbreitungsverhältnisse  (Gebäudedichte)  sowie  für  Entfernungs‐
mechanismen von Partikeln durch Vegetation  (Grünflächendichte) dar. Beide Parameter  sind nicht 
voneinander  unabhängig,  sondern weisen  eine  negative  Korrelation  auf, was  plausibel  ist,  da  bei 
hohen Gebäudedichten weniger Restflächen von Vegetation bedeckt  sein können als  in Bereichen 
mit geringer Bebauungsdichte. Der einfache  lineare Korrelationskoeffizient zwischen beiden Größen 
liegt  für die 50 m‐Radien um die 40 Messpunkte von Kampagne B bei  ‐0,52  (p<0,01), während das 
Bestimmtheitsmaß einen Wert von 0,27 annimmt. Um Kollinearität  zwischen den drei Prädiktoren 
auszuschließen,  wurden  partielle  Korrelationskoeffizienten  für  jeden  Prädiktor  berechnet,  wobei 
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jeweils  der  Einfluss  der  anderen  beiden  Prädiktoren  eliminiert  wurde.  Hierbei  wurden  für  alle 
Parameter auf dem 95 %‐Signifikanzniveau signifikante partielle Korrelationskoeffizienten ermittelt, 
womit die Verwendung der drei Prädiktoren  im multiplen  linearen Regressionsmodell gerechtfertigt 
ist. 
Die einfache Korrelation zwischen Grünflächen und der PM10‐Konzentration erreicht  ihr Maximum 
innerhalb  eines Radius  von  200  bzw.  400 m  (siehe  Tabelle  5.3.1),  jedoch  ergibt  sich  im multiplen 
Regressionsmodell die höchste Signifikanz  für den 100 m‐Buffer. Das Regressionsmodell  für PM2.5 
(Tabelle  5.4.2)  unterscheidet  sich  vom  PM10‐Modell  dahingehend,  dass  anstelle  der  PM10‐
Emissionen die PM2.5‐Emissionen für die Berechnung des Konzentrationsprofils verwendet wurden 
und  die  Grünflächendichte  in  einem  50 m‐Radius  einfließt,  da  dieser  die  höchste  Signifikanz  im 
Regressionsmodell  aufweist.  Die  in  Tabelle  5.4.1  und  5.4.2  aufgeführten  Regressionskoeffizienten 
beziehen  sich  jeweils  auf  normierte  Prädiktoren,  d.h.  die  Einflussgrößen  wurden  jeweils  von  ‐1 
(kleinster  Wert)  bis  1  (größter  Wert)  skaliert,  um  die  Gewichte  der  Regressoren  untereinander 
vergleichen zu können. Dadurch wird deutlich, dass das Konzentrationsprofil  im Regressionsmodell 
für PM10 das mit Abstand größte Gewicht besitzt. Die Vorzeichen der Prädiktoren ändern sich nicht 
und die Regressionskoeffizienten verändern sich nur geringfügig, wenn  jeweils andere Regressoren 
aus  der  multiplen  Regression  entfernt  werden,  woraus  abgeleitet  werden  kann,  dass  keine 
signifikante  Interdependenz  zwischen  den  Prädiktoren  innerhalb  des  Regressionsmodells  besteht. 
Beim PM2.5‐Modell  ist der relative Einfluss des Konzentrationsprofils  im Verhältnis zu den anderen 
Prädiktoren  geringer  als bei PM10, was  in Verbindung mit dem niedrigeren multiplen R²  auf  eine 
geringere Bedeutung lokaler Quellen für die Höhe der PM2.5‐Konzentration hinweist. Darüber hinaus 
weist die Grünflächendichte in Relation zur Gebäudedichte bei PM2.5 einen größeren Einfluss auf als 
im Regressionsmodell  für  PM10.  In  den  Tabellen  5.4.1  und  5.4.2  ist  die Regressionsgleichung  des 
jeweiligen Modells  unten  aufgeführt.  Aufgrund  einer  deutlichen  Rechtsschiefe  der  Verteilung  der 
PM10‐ und  PM2.5‐Konzentrationen wurden diese  für die multiple Regression  logarithmisch  trans‐
formiert. Die Regressoren wurden in Abhängigkeit von der Höhe des multiplen Bestimmtheitsmaßes 
bzw. von der Signifikanz entweder als 2 m‐Rasterwerte oder als Mittelwerte eines 10 m‐Radius in die 
Modelle einbezogen (Tabelle 5.4.1 und 5.4.2). 
Tabelle 5.4.1: Parameter des Regressionsmodells für die PM10‐Konzentration 
X  Prädiktor  Koeffizient p Multiples R²  Multipler SF
X1  Konzentrationsprofil PM10 (10 m Mittel) 0,22464 0
   X2  Gebäudedichte in 50 m (2 m Wert) 0,054431 0,0273
X3  Grünflächendichte in 100 m (10 m Mittel) ‐0,0589012 0,0232
ln(PM10)= 3,4348+ 0,22464*X1 + 0,054431*X2 – 0,0589012*X3 0,79  1,9 
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Tabelle 5.4.2: Parameter des Regressionsmodells für die PM2.5‐Konzentration 
X  Prädiktor  Koeffizient p Multiples R²  Multipler SF
X1  Konzentrationsprofil PM2.5 (10 m Mittel) 0,117111 0
   X2  Gebäudedichte in 50 m (2 m Wert) 0,0377448 0,0453
X3  Grünflächendichte in 50 m (2 m Wert) ‐0,0606408 0,0043
ln(PM2.5)= 2,93266+ 0,117111*X1 + 0,0377448*X2 – 0,0606408*X3 0,655  1
 
Mit den aufgeführten Regressionsgleichungen wurden auf Basis der drei Prädiktoren die PM10‐ und 
PM2.5‐Konzentrationen  räumlich  für  das  Aachener  Stadtgebiet  modelliert.  Die  Berechnungen 
wurden mittels ArcMap „raster calculator“ durchgeführt. Die Konzentrationsverteilungen sind in Abb. 
5.4.1 (PM10) und 5.4.2 (PM2.5) mit einer räumlichen Auflösung von 10 m dargestellt. 
Die  modellierten  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentrationen  spiegeln  vor  allem  die  unterschiedlichen 
Verkehrsintensitäten  bzw.  Emissionsdichten  im  Stadtgebiet  wider.  Darüber  hinaus  werden  die 
Bebauungsstruktur  und  die  Verteilung  urbaner  Grünflächen  in  den modellierten  Konzentrationen 
reflektiert. Deutlich  erhöhte  PM10‐ und  PM2.5‐Konzentrationen werden  im Bereich beidseitig be‐
bauter Hauptverkehrsstraßen modelliert, wobei Maximalwerte entlang der Autobahnen im östlichen 
und nördlichen Stadtgebiet auftreten. Das starke Gewicht des Konzentrationsprofils als Indikator für 
lokale verkehrsbedingte Emissionseinflüsse wird hieran deutlich. Vor allem  im dicht bebauten, ver‐
kehrsbelasteten  Innenstadtbereich  sind hohe Flächenanteile durch erhöhte PM10‐Konzentrationen 
>30 µg/m³  bzw.  PM2.5‐Konzentrationen  >19 µg/m³  gekennzeichnet. Vorwiegend  niedrigere Werte 
werden  außerhalb  der  Innenstadt  in  den  suburbanen Wohngebieten modelliert  (Abb.  5.4.1  und 
5.4.2). Die niedrigsten modellierten Feinstaubkonzentrationen treten innerhalb größerer städtischer 
Grünanlagen,  in  Waldgebieten  sowie  auf  Weideflächen  auf.  Die  modellierte  Untergrenze  von 
21,3 µg/m³  bei  PM10  und  14,9 µg/m³  bei  PM2.5  liegt  im  Bereich  der  niedrigsten  gemessenen 
Konzentrationen  von  Kampagne B  (22,1 µg/m³  (PM10),  14,6 µg/m³  (PM2.5))  und  kann  als urbane 
Hintergrundkonzentration  während  des Messzeitraumes  interpretiert  werden,  die  für  Punkte  im 
städtischen Raum ohne  lokale Feinstaubquellen  typisch  ist. Das  regionale PM10‐Hintergrundniveau 
im Raum Aachen, berechnet als Mittelwert verschiedener  ländlicher, städtischer und vorstädtischer 
Hintergrundstationen,  ohne  Berücksichtigung  von  Waldstationen,  wurde  für  das  Jahr  2006  auf 
22 µg/m³ beziffert (Bezirksregierung Köln 2009), was den niedrigsten modellierten und gemessenen 
PM10‐Mittelwerten entspricht. Die modellierten Konzentrationen  im Bereich  innerstädtischer Park‐
anlagen mit Entfernungen zu Straßen von >50 m  liegen ebenfalls  im Bereich niedrigster PM10‐ und 
PM2.5‐Konzentrationen.  
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Abb. 5.4.1: Modellierte PM10‐Konzentrationsverteilung in Aachen. Weiße Flächen symbolisieren Gebäude. 
Die gesamte Spannweite der modellierten Konzentrationen spiegelt größtenteils die Spannweite der 
Messwerte von Kampagne B wider (22,1 – 46,9 µg/m³ für PM10; 14,6 – 24,7 µg/m³ für PM2.5, siehe 
Tabelle  3.5.1).  Die  höchsten  modellierten  PM10‐Konzentrationen  überschreiten  in  unmittelbarer 
Nähe  zu  den  Autobahnen  die  Spannweite  der  Messwerte  z.T.  deutlich.  Eine  Validierung  dieser 
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modellierten Maximalkonzentrationen  ist allerdings nicht möglich, da  für Straßen mit  solch hohen 
Verkehrsintensitäten  keine  Messwerte  vorliegen.  Abb.  5.4.2  zeigt  die  modellierten  PM2.5‐
Konzentrationen. Das PM2.5‐Verteilungsmuster  ist grundsätzlich mit dem der PM10‐Konzentration 
vergleichbar, wobei erneut Hauptverkehrsstraßen durch höchste Konzentrationen auffallen. 
 
Abb. 5.4.2: Modellierte PM2.5‐Konzentrationsverteilung in Aachen. Weiße Flächen symbolisieren Gebäude.
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5.5  Validierung des Regressionsmodells 
Zur Validierung des Regressionsmodells wurden im ersten Schritt die modellierten PM10‐ und PM2.5‐
Konzentrationen den Messwerten von Kampagne B gegenübergestellt. Um nachfolgend die Qualität 
des Modells auch  für die Kampagnen A, C, D und E zu prüfen, wurden die Messwerte dieser Kam‐
pagnen entsprechend der mittleren PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen am Referenzpunkt R1 relativ 
zur Konzentration  in Kampagne B normiert und  somit der mittleren Grundkonzentration von Kam‐
pagne B  angepasst. Tabelle 5.5.1  zeigt die mittleren PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen  am Refe‐
renzpunkt  R1  in  den  5  Messkampagnen,  das  Verhältnis  zu  Kampagne  B  sowie  den  jeweiligen 
Normierungsfaktor  der  Kampagnen,  welcher  sich  als  Kehrwert  aus  dem  relativen  Verhältnis  zu 
Kampagne B ergibt. 
Tabelle 5.5.1: Mittlere PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen an Referenzpunkt R1 während der Messkampagnen 
sowie Normierungsfaktoren. 
  PM10/PM2.5 geom. 
Mittel R1 (µg/m³) 
PM10/PM2.5 relativ zu
Kampagne B 
PM10/PM2.5 
Normierungsfaktor 
Kampagne A  18,6 / 8,2  0,67 / 0,44 1,49 / 2,28 
Kampagne B  27,8 / 18,7  1 /1 1 / 1 
Kampagne C  31,5 / 18,7  1,13 / 1 0,88 / 1 
Kampagne D  20,4 / 11,2  0,73 / 0,6 1,36 / 1,67 
Kampagne E  27,9 / 16,2  1 / 0,87 1 / 1,15 
Die Gegenüberstellung  von Messwerten  und Modellwerten  der  Kampagne  B  ist  in  Abb.  5.5.1  für 
PM10 (a) und PM2.5 (b) zusammen mit den Fehlerintervallen der Messungen (siehe Kapitel 3.3) und 
Standardfehlern der Regressionsmodelle  (siehe Tabellen 5.4.1 und 5.4.2) dargestellt. Die  rote Linie 
repräsentiert ein Verhältnis von 1:1, d.h. eine perfekte Übereinstimmung. 
 
 
  a)  b) 
Abb. 5.5.1:  Gemessene  und  modellierte  PM10‐  (a)  und  PM2.5‐Konzentrationen  (b)  in  Kampagne  B.  Die 
punktierten  Linien  stellen  die  Fehlerintervalle  des  Messgerätes  (+/‐  5 %,  blau)  sowie  die 
Standardfehler der Regressionsmodelle für PM10 (1,9 µg/m³) und PM2.5 (1 µg/m³) (rot) dar. 
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Für  die  PM10‐Konzentrationen  während  Kampagne  B  ist  eine  gute  Übereinstimmung  zwischen 
Messung und Modell zu beobachten. Die Kenngröße R²  ist mit 0,79 relativ hoch während der Wert 
des RMSE mit 1,9 µg/m³  (7 % des Mittels aller Punkte)  relativ niedrig  liegt, was eine hohe Qualität 
des Modells anzeigt. Bei PM2.5 wird  zwar ein ähnlich niedriger RMSE von 1 µg/m³ bzw. 5,6 % des 
Mittelwertes aller Punkte der Kampagne erzielt wie bei PM10, anhand des R² von 0,65 ist jedoch eine 
weniger gute Übereinstimmung festzustellen. Eine mögliche Erklärung hierfür  ist die Tatsache, dass 
feine Partikel zu einem größeren Anteil aus sekundären,  in der Atmosphäre gebildeten chemischen 
Bestandteilen bestehen (z.B. Ammoniumnitrat, Ammoniumsulfat) als Grobstaub >2,5 µm (Harrison et 
al.  2004a),  und  aufgrund  geringerer  Sedimentationsgeschwindigkeit  im  Verhältnis  zu  PM10  über 
größere  Entfernungen  transportiert  werden  (Petroff  u.  Zhang  2010,  Seinfeld  u.  Pandis  1998), 
wodurch die PM2.5‐Fraktion  zu  einem  geringeren Anteil  auf  lokale Quellen  zurückgeführt werden 
kann  als  PM10.  Die  Folge  ist  eine  im  Verhältnis  zu  PM10  homogenere  räumliche  Verteilung  von 
PM2.5 (Wilson et al. 2005), die in Kapitel 3.5 bereits diskutiert wurde. 
In  Ergänzung  zu  den  Größen  Bestimmtheitsmaß  (R²)  und  mittlerer  Fehler  (RMSE)  wurde  der 
„Willmott‘s  refined  index of agreement“  (dr)  (Willmott et al. 2011) berechnet  (Gleichung 5.5.1). Er 
beschreibt  den  reziproken  Wert  des  Verhältnisses  von  der  Summe  der  Beträge  der  Modell‐
abweichungen  gegenüber  Beobachtungen  zur  doppelten  Summe  der  Beträge  der  Abweichungen 
aller Beobachtungen  vom Mittelwert  (Willmott  et  al.  2011).  Im Gegensatz  zum RMSE werden die 
Modellabweichungen  nicht  quadriert.  Ein  „Willmott’s“  Index‐Wert  (dr)  von  1  entspricht  einer 
perfekten Übereinstimmung zwischen modellierten und gemessenen Werten, während Werte nahe 
‐1  für  schlechteste  Modellqualität  stehen,  oder  im  Zusammenhang  mit  geringer  beobachteter 
Variabilität auftreten können (Willmott et al. 2011). 
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Gl. 5.5.1:  „Willmott’s  refined  index  of  agreement“  (dr).  Die  Abkürzung  P  steht  für  Modellprognose 
(‚prediction‘),  während  O  für  Beobachtung  (‚observation‘)  steht.  Anm.:  Die  in  Gleichung  5.5.1 
dargestellte Berechnung des „Willmott‘s“ Index gilt für Werte von dr ≥ 0 (Willmott et al. 2011). 
 
Für  die  modellierten  PM10‐Konzentrationen  liegt  dr  bei  0,71,  während  er  bei  PM2.5  mit  0,66 
niedriger liegt. In beiden Fällen erreicht dr Werte, die für eine hohe Qualität des Regressionsmodells 
sprechen. 
Die Residuen, d.h. die Differenzen zwischen modellierten und gemessenen Konzentrationen wurden 
einem  Test  zur  räumlichen  Autokorrelation  unterzogen,  wobei  „Moran’s  I“  Index  (Vasiliev  1996, 
Bahrenberg  et  al.  1992)  berechnet wurde.  Indexwerte  nahe  0  (‐0,02  für  PM10,  ‐0,05  für  PM2.5) 
weisen darauf hin, dass weder eine signifikante räumliche Clusterung noch eine disperse Verteilung 
vorliegt, sondern eine zufällige Verteilung der Residuen anzunehmen  ist (vgl. Vienneau et al. 2010). 
Darüber hinaus wurden die Residuen hinsichtlich ihrer Unabhängigkeit untersucht, d.h. die Residuen 
wurden  den  gemessenen  und modellierten  Konzentrationen  ihrer  Höhe  nach  gegenüber  gestellt. 
Hierbei wurde  kein  interner Trend, d.h.  keine  Zu‐ oder Abnahme der Residuen mit  zunehmenden 
gemessenen oder modellierten PM10‐ und PM2.5‐Werten festgestellt. Daraus kann näherungsweise 
sowohl für PM10 als auch PM2.5 eine Unabhängigkeit der Residuen und eine konstante Fehlervarianz 
ohne  systematische  negative  oder  positive  Abweichung  abgeleitet  werden  (Neter  et  al.  1983, 
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Montgomery u. Peck 1982). Die Mittelwerte der Residuen liegen bei <0,1 µg/m³, sowohl bei PM10 als 
auch PM2.5, woraus gefolgert werden kann, dass kein systematischer Fehler des Modells vorliegt. 
Es  fällt  auf,  dass  es  sich  bei  den  größten  Abweichungen  zwischen modellierten  und  gemessenen 
PM10‐Konzentrationen  um Unterschätzungen  der  Konzentration  durch  das Modell  handelt. Diese 
liegt  in  4  Fällen  bei mehr  als  3 µg/m³.  Am  Standort W1  („Wilhelmstraße“)  beträgt  die  negative 
Abweichung 3,4 µg/m³. Eine mögliche Erklärung für die Unterschätzung der PM10‐Konzentration am 
Punkt Wilhelmstraße sind die  in Kapitel 3.5 diskutierten  lokalen Bauarbeiten während Kampagne B. 
Ein weiterer Messpunkt mit deutlichen negativen Abweichungen von mehr als ‐3 µg/m³ ist der Punkt 
A6  („Bendplatz“)  (‐4,7 µg/m³), wo zusätzlich zur etwa 30 m entfernten Straße mit einem Verkehrs‐
aufkommen von ca. 7.100 Kfz/Tag an mehreren Messtagen auch lokale PKW und LKW in Zusammen‐
hang mit  Jahrmarkt‐  und  Zirkusaktivitäten  (siehe  Kapitel  3.5)  beobachtet  wurden.  Am  Punkt  D4 
(„Suermondplatz“) ist eine Abweichung von ‐3,9 µg/m³ dadurch zu erklären, dass von den 4 Straßen‐
abschnitten des Kreisverkehrs, der den Messpunkt umgibt, nur für einen Abschnitt Verkehrsdaten für 
die  Modellierung  verfügbar  waren.  Für  den  dem  Messpunkt  am  nächsten  gelegenen  Straßen‐
abschnitt waren  jedoch keine Verkehrsdaten verfügbar, wodurch ein geringerer Wert des Konzen‐
trationsprofils  an  diesem  Standort  berechnet  und  die  PM10‐Konzentration  damit  unterschätzt 
wurde. Ähnlich verhält es sich am Punkt F4a („Viktoriastraße“) (‐3,9 µg/m³ Abweichung), wo für die 
lokalen Kfz‐Emissionen  innerhalb der nord‐süd verlaufenden Straßenschlucht keine Emissionsdaten 
verfügbar  waren.  In  diesen  vier  Fällen  können  somit  jeweils  nicht  quantifizierbare  bzw.  nicht 
verkehrsbezogene  Emissionen  (Baustelle)  als  Ursache  für  die  Modellunterschätzungen  genannt 
werden. 
Überschätzungen  der  modellierten  PM10‐Konzentration  kommen  in  einer  Höhe  von  maximal 
2,7 µg/m³  vor, wobei  diese  Differenz  jeweils  an  den  Punkten  „An  der  Junkersmühle“  (A3)  sowie 
„Bendstraße/Jägerstraße“ (D2) auftritt.  In beiden Fällen  liegen die Messpunkte >70 m entfernt vom 
nächsten Straßenabschnitt mit einer täglichen Verkehrsstärke >1.000 Kfz, so dass an beiden Punkten 
kein  unmittelbarer  Verkehrseinfluss  im  Regressionsmodell  zum  Tragen  kommt.  Die modellierten 
PM10‐Konzentrationen  von 27 bzw. 26 µg/m³  können  somit  vor allem auf die Gebäudedichte  von 
46 %  (D2) bzw. 25 %  (A3)  zurückgeführt werden. Die Ventilationsverhältnisse  im Kreuzungsbereich 
„Bendstraße/Jägerstraße“  (D2) können mit einer  relativen Windgeschwindigkeit von 0,44  (Median) 
als vergleichsweise günstig bezeichnet werden (siehe Kapitel 3.6), was auf die Straßengeometrie bzw. 
die  Gebäudeanordnung  zurückgeführt  wird,  wodurch  in  diesem  Fall  die  lokalen  Ventilations‐
bedingungen durch den relativ hohen Wert der Gebäudedichte im Umkreis von 50 m nicht realistisch 
abgebildet bzw. unterschätzt werden. 
Im  Folgenden  wird  eine  „Leave  One  Out“‐Validierung  durchgeführt,  bei  der  jeweils  aus  dem 
Regressionsmodell einer der 40 Messpunkte entfernt, und die Konzentration dieses Punktes auf Basis 
der verbleibenden 39 Punkte modelliert und mit der gemessenen Konzentration verglichen wird (vgl. 
Hoek  et  al.  2008,  Hochadel  et  al.  2006).  Somit werden  40  verschiedene  Regressionsmodelle mit 
unterschiedlichen Regressionskoeffizienten auf der Grundlage von  jeweils 39 Messpunkten erzeugt. 
Zum einen wird auf diese Weise die Qualität des Regressionsmodells geprüft, zum anderen lässt sich 
die Sensitivität der Prädiktoren bzw.  ihrer Koeffizienten gegenüber einzelnen Messpunkten  testen. 
Abb.  5.5.2  zeigt  die  Resultate  des  „Leave One Out“‐Verfahrens,  d.h.  die modellierten  PM10‐  und 
PM2.5‐Konzentrationen  an  jedem  der  40  Messpunkte  auf  Basis  des  Regressionsmodells  der 
verbleibenden 39 Punkte. 
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  a)  b) 
Abb. 5.5.2: Ergebnisse der „Leave One Out“‐Validierung für PM10 (a) und PM2.5 (b). 
Aus Abb. 5.5.2 wird ersichtlich, dass die Modellergebnisse an den meisten Punkten um max. 1 µg/m³ 
(PM10) bzw. 0,5 µg/m³ (PM2.5) von den Werten des ursprünglichen Regressionsmodells (Abb. 5.5.1) 
abweichen. Am Punkt „Wilhelmstraße“ steigt jedoch die Differenz zwischen Messung und Modell von 
‐3,4 µg/m³ auf  ‐8,2 µg/m³  (PM10) bzw. von  ‐1,4 µg/m³ auf  ‐3,5 µg/m³  (PM2.5), wenn dieser Punkt 
aus der Regression entfernt wird. Bei der „Leave One Out“‐Validierung  für alle 40 Punkte auf Basis 
von  40  verschiedenen  Modellvarianten  (Abb.  5.5.2)  ergibt  sich  ein  Bestimmtheitsmaß  von  0,67 
(PM10) bzw. 0,51  (PM2.5), während der Wert des RMSE 2,3 µg/m³  (PM10) und 1,1 µg/m³  (PM2.5) 
beträgt. Der „Willmott‘s“ Index (dr) sinkt von 0,71 auf 0,66 (PM10) bzw. von 0,66 auf 0,61 (PM2.5) im 
Vergleich zum ursprünglichen Regressionsmodell.  
Tabelle 5.5.2 zeigt die Spannweiten (Min, Max) und Mittelwerte (Mit) der Regressionskoeffizienten, 
ihrer p‐Werte  sowie der multiplen Bestimmtheitsmaße, die  sich bei der  Entfernung der  einzelnen 
Messpunkte für das multiple Regressionsmodell (PM10) ergeben. 
Tabelle 5.5.2: Spannweiten der Regressionsparameter im „Leave One Out“‐Verfahren (PM10). 
  Regressionskoeffizienten p‐Werte R²
  Konzen‐
trations‐ 
profil 
Gebäude‐
dichte 
50 m 
Grün‐
flächen 
100 m 
Konzen‐
trations‐ 
profil 
Gebäude‐
dichte 
50 m 
Grün‐ 
flächen 
100 m 
 
Min  0,1691 0,0436  ‐0,0652 0,0000 0,0022 0,0119  0,53
Max  0,2392 0,0752  ‐0,0415 0,0003 0,0749 0,0849  0,78
Mit  0,2239 0,0543  ‐0,0589 0,0000 0,0323 0,0268  0,74
 
Die Ergebnisse der „Leave One Out“‐Validierung unterstreichen die Bedeutung des Messpunktes W1 
(„Wilhelmstraße“)  für  die Qualität  des  Regressionsmodells. Das multiple  R²  liegt  in  allen  anderen 
Fällen bei >0,72, während es beim Entfernen dieses Messpunktes auf 0,53 sinkt. Auch der Koeffizient 
des  Konzentrationsprofils  nimmt  deutlich  ab,  sofern  der  Punkt mit  höchsten  PM10‐  und  PM2.5‐
Konzentrationen sowie höchstem  lokalen Verkehrsaufkommen aus dem Regressionsmodell entfernt 
wird. Die Entfernung dieses Messpunktes aus der Regressionsmodellierung führt somit zu einer deut‐
lichen Unterschätzung des  verkehrsbedingten Einflusses  auf die Höhe der  Feinstaubkonzentration. 
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Ähnliche Auswirkungen, die den Einfluss des Punktes  „Wilhelmstraße“  (W1) unterstreichen,  lassen 
sich auch bei der PM2.5‐Fraktion beobachten (Tabelle 5.5.3). 
Tabelle 5.5.3: Spannweiten der Regressionsparameter im „Leave One Out“‐Verfahren (PM2.5). 
  Regressionskoeffizienten  p‐Werte  
  Konzen‐
trations‐ 
profil 
Gebäude‐
dichte 
50 m 
Grün‐
flächen  
50 m 
Konzen‐
trations‐ 
profil 
Gebäude‐
dichte 
50 m 
Grün‐
flächen 
50 m 
R² 
Min  0,0710  0,0301  ‐0,0704 0,0000 0,0119 0,0018  0,47 
Max  0,1280  0,0485  ‐0,0499 0,0469 0,1071 0,0416  0,67 
Mit  0,1164  0,0377  ‐0,0606 0,0011 0,0517 0,0066  0,64 
 
Die  Tatsache,  dass  die  Vorzeichen  der  Prädiktoren  des Modells  für  PM10  und  PM2.5  in  allen  40 
Varianten invariabel sind, in Verbindung mit p‐Werten der Regressoren von maximal 0,0849 (PM10) 
bzw.  0,1071  (PM2.5),  belegen  die  Robustheit  des  Regressionsmodells  und  die  Signifikanz  des 
Einflusses der 3 Prädiktoren auf die Höhe der PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen. 
Im Folgenden werden die modellierten PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen mit den Messwerten aus 
Kampagne  A  verglichen,  um  die  Übertragbarkeit  des Modells  auf  eine  andere Messperiode  bzw. 
Jahreszeit (Sommer) zu prüfen. Hierbei wurden die Messwerte entsprechend Tabelle 5.5.1 normiert. 
Der Vergleich zeigt für die PM10‐Werte der 26 Messpunkte von Kampagne A ein Bestimmtheitsmaß 
von  0,66  (RMSE=3,1 µg/m³,  dr=0,65),  wobei  am  Punkt  „W1“  die  hohe  gemessene  Konzentration 
annähernd exakt mit der modellierten übereinstimmt (Abb. 5.5.3 a).  
 
  a)  b) 
Abb. 5.5.3:  Gemessene  und  modellierte  PM10‐  (a)  und  PM2.5‐Konzentrationen  (b)  in  Kampagne  A. 
Fehlerintervalle  entsprechend  Abb.  5.5.1,  allerdings  bei  Messunsicherheiten  von  +/‐  9 %  (vgl. 
Kapitel 3.3). 
Für  die  PM2.5‐Konzentrationen  (Abb.  5.5.3 b)  wird  ein  R²  von  0,42  erreicht  (RMSE=1,7 µg/m³, 
dr=0,57), wobei Abweichungen zwischen modellierten und gemessenen Werten von bis zu 3,5 µg/m³ 
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und  bis  zu  ‐3 µg/m³  auftreten.  Als mögliche  Erklärungen  für  die  reduzierte Modellperformanz  in 
Kampagne A gegenüber Kampagne B können neben der geringeren Anzahl von Messpunkten  zum 
einen  nicht‐verkehrsbedingte  natürliche  Quellen  (z.B.  Pollen)  sowie  veränderte  Ausbreitungs‐
bedingungen  in der wärmeren  Jahreszeit genannt werden. Zum anderen wurde  in Kampagne A ein 
anderes Messgerät als  in den Kampagnen B bis E eingesetzt (GRIMM 1.108), welches  im Gegensatz 
zum Gerätetyp GRIMM EDM 107 die Partikelmassenkonzentration aus der Anzahl‐Größenverteilung 
ohne  Berücksichtigung  der  relativen  Luftfeuchte  sowie  der  Lufttemperatur  berechnet  (GRIMM 
Aerosol Technik 2005). Es wird  jedoch auch  in der  sommerlichen Messkampagne A die Bedeutung 
des  Verkehrsindikators  innerhalb  des  Regressionsmodells  anhand  einer  guten  Übereinstimmung 
zwischen Mess‐  und Modellwerten  für  PM10  und  PM2.5  am  Punkt W1 mit  höchster  Belastung 
deutlich (Abb. 5.5.3).  
Zur weiteren Validierung des Regressionsmodells wurden die entsprechend Tabelle 5.5.1 normierten 
PM10‐ und PM2.5‐Mittelwerte der Kampagnen C und D in Ergänzung zu den Werten von Kampagne 
B  einbezogen.  Auf  diese  Weise  wird  das  Modell  für  die  Gesamtmenge  von  insgesamt  59 
Messpunkten validiert, wobei drei verschiedene Messzeiträume über einen Gesamtzeitraum von 21 
Monaten betrachtet werden.  In Abb. 5.5.4  sind Mess‐ und Modellwerte  für Kampagne B  (blau), C 
(grün) und D (rot) gegenübergestellt. 
   
  a)  b) 
Abb. 5.5.4:  Gemessene und modellierte PM10‐ (a) und PM2.5‐Konzentrationen (b) in Kampagnen B, C und D. 
Zugunsten der Anschaulichkeit wird auf die Darstellung von Fehlerintervallen verzichtet. 
Die räumliche Verteilung der PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen an den 59 Messpunkten wird vom 
Modell insgesamt gut abgebildet, wobei ein Bestimmtheitsmaß von 0,77 (0,61) sowie ein RMSE von 
2,3 µg/m³  (1,2 µg/m³) und ein Willmott‐Index  (dr) von 0,7  (0,62)  für PM10  (PM2.5) erzielt werden. 
Diese Kenngrößen für alle 59 Messpunkte weichen nur geringfügig von den Werten der Kampagne B 
ab,  obwohl  die  zusätzlichen  19 Messpunkte  andere  Gebiete  und  Zeiträume  als  die  dem Modell 
zugrunde liegende Kampagne B repräsentieren. Insbesondere die relativ hohen und kleinräumig hoch 
variablen  Konzentrationswerte  der  innerstädtischen Messkampagne  D  werden  vom  Regressions‐
modell  gut  reproduziert, woraus  geschlossen werden  kann,  dass  das Modell  in  der  Lage  ist,  die 
lokale, kleinräumige Variabilität der Feinstaubkonzentration  im verkehrsbelasteten  innerstädtischen 
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Raum  in  der Umgebung  von Hauptverkehrsstraßen  realistisch  abzubilden. Anhand  von Abb.  5.5.4 
wird  jedoch  auch  ersichtlich,  dass  die  suburbanen  PM10‐  und  PM2.5‐Werte,  die  durch  geringste 
räumliche Variabilität gekennzeichnet sind, durch das Modell unterschätzt werden. Am Punkt mit der 
höchsten PM10‐Abweichung  zwischen Modell und Messung  (PM10:  ‐7 µg/m³, PM2.5:  ‐2,5 µg/m³), 
können  verschiedene  temporäre  Quellen  wie  Emissionen  durch  Bauarbeiten  sowie  die  Nähe  zu 
einem  größeren  Parkplatz  und  ein  zeitweise  erhöhtes  lokales  Verkehrsaufkommen  an  einzelnen 
Messtagen  als  Ursache  für  die  Unterschätzung  genannt  werden  (siehe  Kapitel  3.5).  Für  diese 
potentiellen Feinstaubquellen  lagen keine Emissionsdaten vor,  so dass  sie  im Modell nicht berück‐
sichtigt  werden  konnten  und  damit  die  Abweichungen  zwischen  modellierten  und  gemessenen 
Konzentrationen dieses Punktes als plausibel zu bezeichnen sind. 
Abschließend wurde das Modell für die 14 Messpunkte von Kampagne E validiert. Bei der Kampagne 
handelte es sich um eine zweite Sommermesskampagne, die mit dem Ziel durchgeführt wurde, die 
zeitliche  Kontinuität  der  PM‐Konzentrationsunterschiede  anhand  unterschiedlich  stark  belasteter 
Punkte zu prüfen (vgl. Kapitel 3.5). Die Ergebnisse dieser Validierung sind in Abb. 5.5.5 dargestellt. 
Für  die  Stichprobe  der  14 Messpunkte,  die  sowohl  stark  durch Verkehr  belastete  Standorte  (W1, 
„Wilhelmstraße Westseite“, W2, „Wilhelmstraße Ostseite“) als auch Parkanlagen und Wohngebiete 
(A3, C6a, D6) umfasst,  ist  insgesamt eine hohe Übereinstimmung zwischen Messung und Modell zu 
beobachten (Abb. 5.5.5). 
 
  a)  b) 
Abb. 5.5.5:  Gemessene  und modellierte  PM10‐  (a)  und  PM2.5‐Konzentrationen  (b)  in  Kampagne  E.  Fehler‐
intervalle entsprechend Abb. 5.5.1. 
Das Bestimmtheitsmaß (R²) liegt bei 0,89 (PM10) bzw. 0,8 (PM2.5), während der RMSE bei 2,2 µg/m³ 
(PM10) bzw. 1,3 µg/m³  (PM2.5) und der Willmott‐Index  (dr) bei 0,68  (PM10) und 0,5  (PM2.5)  liegt. 
Die  anhand  des  R²  erkennbare  bessere  Übereinstimmung  zwischen  Messung  und  Modell  in 
Kampagne E, verglichen mit Kampagne B, kann auf der einen Seite dadurch erklärt werden, dass am 
Messpunkt mit der größten negativen Abweichung  zwischen Modell und Messung  in Kampagne B 
(A6, „Bendplatz“) die PM‐Konzentrationen in Kampagne E deutlich niedriger ausfielen, mit der Folge 
einer geringeren Abweichung. Zum anderen  kann ein höheres Bestimmtheitsmaß  für Kampagne E 
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dadurch  erklärt  werden,  dass  im  Gegensatz  zu  Kampagne  B  ein  zweiter Messpunkt  mit  hohem 
Verkehrsaufkommen  in Kampagne E vertreten war  (W2, „Wilhelmstraße Ostseite“). Für die beiden 
am  stärksten  belasteten  „Hot  Spots“  zeigen  die  modellierten  Konzentrationen  nur  geringe 
Abweichungen ≤10 % bzw. ≤7 % gegenüber den gemessenen PM10‐ bzw. PM2.5‐Konzentrationen. 
Anhand der  guten Übereinstimmungen  zwischen Messung und Modell wird die Hypothese  relativ 
konstanter  PM‐Konzentrationsmuster  im  urbanen  Raum  gestützt,  wobei  über  den  Zeitraum  der 
Messkampagnen  (2009 bis  2011)  auch  eine  Konstanz  verkehrsbedingter  Emissionen  angenommen 
wird.  Eeftens  et  al.  (2011) haben  für die Niederlande  ein hohes Maß  an  räumlicher  Stabilität der 
vorwiegend  verkehrsbedingten NOx‐Konzentrationen nachgewiesen. Die  Persistenz der  räumlichen 
Konzentrationsunterschiede  über  einen  längeren  Zeitraum  (z.B.  10 Jahre)  erlaubt  die Verwendung 
des  gleichen  LUR‐Modells  für  verschiedene  Zeiträume,  sofern  nur  geringfügige  Änderungen  von 
Landnutzung und Emissionen auftreten  (Eeftens et al. 2011). Das  für die Stadt Aachen entwickelte 
Regressionsmodell  kann  somit  als  Indikator  für  die  langzeitliche  räumliche  Verteilung  der  Bevöl‐
kerungsexposition  gegenüber  PM10  und  PM2.5  (Kapitel  5.6)  herangezogen  werden.  Der  domi‐
nierende Einfluss verkehrsbedingter Emissionen auf die urbanen Feinstaubkonzentrationen  in allen 
Jahreszeiten bzw. Messzeiträumen geht aus den Ergebnissen der Modellvalidierung klar hervor. 
Im  Unterschied  zu  Landnutzungsregressionsmodellen,  in  denen  mehrere  Indikatoren  für  den 
Verkehrseinfluss auf die Konzentration verwendet werden (z.B. Entfernung zu Hauptverkehrsstraßen, 
Verkehrsdichte, Gesamtlänge von Straßen  in bestimmten Radien), verwendet das hier dargestellte 
Regressionsmodell nur einen Indikator zur Quantifizierung des Emissionseinflusses. Dieser Indikator, 
der  die  Emissionsstärke  eines  Straßenabschnittes  mit  einer  exponentiellen  Entfernungsfunktion 
verbindet,  zeigt eine hohe,  signifikante Korrelation mit den gemessenen PM‐Konzentrationen,  ins‐
besondere mit  PM10.  Alternativ  wurden  verschiedene  Emissionsdichtefunktionen  durch multiple 
Korrelationen  getestet.  Sowohl  die  einfache  Dichte  der  verkehrsbedingten  PM10‐  bzw.  PM2.5‐
Emissionen  als  auch  eine  entfernungsgewichtete  „Kernel“‐Dichtefunktion  (siehe  Kapitel  5.2)  für 
Buffer‐Größen von 50, 100, 200 und 400 m haben gegenüber dem optimierten Konzentrationsprofil 
keine Verbesserung des Regressionsmodells bewirkt. Auch die  lineare Kombination von Emissions‐
dichte und Entfernung zur nächstgelegenen Straße einer bestimmten Kategorie (DTV >1.000, >5.000, 
>10.000)  konnte nicht  zu  einem  vergleichbar hohen multiplen R²  führen wie die Verwendung des 
optimierten Konzentrationsprofils. Darüber hinaus erzielte die  lineare Kombination keine statistisch 
signifikanten multiplen Regressionsmodelle (p‐Wert >0,05). Es wird erwartet, dass Dichtefunktionen 
nur näherungsweise eine Schätzung urbaner Schadstoffkonzentrationen liefern können, da sie keine 
realistische  Gewichtung  der  Entfernung  zu  einer  Quelle  verwenden  und  nicht  die  Lage  und 
Erreichbarkeit  eines  Rezeptorpunktes  bzw.  einer  Quelle  durch  die  Luftströmung  berücksichtigen, 
welche maßgeblich von der Bebauung abhängig ist. Bei der Berechnung des verwendeten Indikators 
wurde die ArcMap Funktion  „cost distance allocation“  (Kennedy 2009) eingesetzt, um den Verlauf 
des Konzentrationsprofils, welches aus Dispersionsmodellierungen abgeleitet wurde, auf unbebaute 
Rasterzellen  zu beschränken und Gebäude  als nicht‐permeable Hindernisse  zu berücksichtigen.  Es 
kann  angenommen  werden,  dass  auf  diese  Weise  eine  realistischere  Abbildung  des  Einflusses 
verkehrsbedingter  Feinstaubemissionen  im Modell  erzielt  werden  kann  als  bei  Verwendung  der 
einfachen, direkten Distanz zur Quelle ohne Berücksichtigung von Hindernissen. Insbesondere in der 
dicht bebauten, heterogenen Aachener Innenstadt, die sowohl durch stark verkehrsbelastete Straßen 
als  auch  Hinterhöfe  und  kleinere  Seitenstraßen mit  geringer  Verkehrsdichte  geprägt  ist,  werden 
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durch die Verwendung des optimierten Konzentrationsprofils gegenüber einer Dichtefunktion oder 
einer einfachen Entfernungsfunktion bessere Modellergebnisse erzielt.  
Die Gebäudedichte in einem Radius von 50 m zeigt einen deutlich positiven Zusammenhang zur PM‐
Konzentration, wobei mit zunehmender Buffer‐Größe eine Abnahme der Korrelation zu beobachten 
ist. Dies  kann  dahin  gehend  interpretiert werden,  dass  über  diesen  Indikator  vor  allem  die  klein‐
räumige Beeinträchtigung des Windfeldes und der Ventilation im bebauten urbanen Raum repräsen‐
tiert wird.  In  der  kalten  Jahreszeit  können  Gebäude  zwar  selbst Quellen  partikulärer  Emissionen 
durch Hausbrand darstellen, die Abnahme der Korrelation bei Buffer‐Größen >50 m deutet  jedoch 
darauf hin, dass sich hauptsächlich der lokale Ventilationseffekt in der positiven Korrelation zwischen 
Gebäudedichte und PM‐Konzentration widerspiegelt. Der negative Zusammenhang  zwischen Grün‐
flächendichte  und  Feinstaubkonzentrationen  reflektiert  den  Filtereffekt  von  Vegetation,  d.h.  die 
Entfernung  von  Partikeln  aus  der  Atmosphäre  durch  trockene  Deposition.  In  mehreren  Unter‐
suchungen zur Modellierung der räumlichen NOx–Verteilung mittels Landnutzungsregression wurde 
die  Grünflächendichte  als  Prädiktor  mit  negativem  Vorzeichen  verwendet  (Eeftens  et  al.  2011, 
Parenteau u. Sawada 2012). 
Insgesamt  zeigt  das  Regressionsmodell  eine  bessere  Übereinstimmung mit  gemessenen  Konzen‐
trationen  von  PM10  als  von  PM2.5.  Dies  kann  erklärt werden  durch  die  Tatsache,  dass  gröbere 
Partikel einen stärkeren Zusammenhang zu  lokalen Quellen aufweisen  (siehe Kapitel 3.5), während 
die PM2.5‐Konzentration stärker von regionalen Einflüssen abhängig ist (Whitlow et al. 2011). Für die 
Residuen bzw. Abweichungen zwischen Modell und Messung kommen, neben den zuvor diskutierten 
temporären  Feinstaubquellen,  für  die  keine  Emissionsdaten  vorlagen, weitere Ursachen  in  Frage. 
Zum einen wird nur die nächstgelegene Quelle bzw. der nächste Straßenabschnitt betrachtet, zum 
anderen wird  von  einer  isotropen  Konzentrationsabnahme  ausgegangen.  In  einzelnen  Fällen  kann 
jedoch  ein  Einfluss  weiter  entfernter  Quellen  ebenfalls  für  die  PM‐Konzentration  relevant  sein, 
während eine  vorherrschende Anströmrichtung  zu anisotropen bzw.  richtungsabhängigen Effekten 
bei der Ausbreitung von Luftschadstoffen führen kann. Um kleinskalige, zeitabhängige Effekte unter 
Berücksichtigung  von  Gebäudeeinflüssen  realistisch  zu  simulieren,  ist  die  Verwendung  komplexer 
Strömungsmodelle  (Di  Sabatino  et  al.  2007)  oder  die Durchführung  von Windtunnelexperimenten 
(Mfula et al. 2005) notwendig. Auch der Einfluss eines Rotorwirbels in einer Straßenschlucht, der im 
Bereich „Wilhelmstraße“ aus den Ergebnissen von Kampagne D und E abgeleitet wurde, lässt sich mit 
Strömungsmodellen  numerisch  nachweisen  und  quantifizieren. Differenzen  zwischen Modell‐  und 
Messwerten  können  u.a.  auch  dadurch  erklärt werden,  dass  durch  temporäre  Straßensperrungen 
und  Umleitungen  Emissionsdichten  auftreten,  die  von  den  der Modellierung  zugrunde  liegenden 
Jahresmittelwerten  des  Verkehrsaufkommens  bzw.  der  Verkehrsemissionen  abweichen.  Obwohl 
größte  Abweichungen  zwischen Modell  und Messungen  in  Form  von  Unterschätzungen  der  ge‐
messenen  PM‐Konzentrationen  auftreten,  sind  auch  Überschätzungen  in  bestimmten  Situationen 
denkbar. Lokal erhöhte Ventilation durch Düseneffekte (Beckröge 1999b) oder Kaltluftströme (Vogt 
2001),  die  in  topographisch  gegliederten  Städten  wie  Aachen  für  die  Durchlüftung  relevant  sind 
(Havlik  u.  Ketzler  2000),  können  sich  in  bestimmten  meteorologischen  Situationen  gebietsweise 
lufthygienisch  günstig  bemerkbar  machen.  Bei  der  Entwicklung  des  Regressionsmodells  konnten 
diese temporären lokalklimatischen Effekte aufgrund einer Limitierung der Anzahl von Messpunkten 
und Messperioden unter Einsatz von nur einem Messgerät allerdings nicht erfasst werden. Für die 
Berücksichtigung  lokalklimatischer Effekte wird der Einsatz numerischer physikalischer Modelle als 
sinnvoll betrachtet. 
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Die für die Regressionsmodellierung benötigte Anzahl von Messpunkten kann nur ungefähr beziffert 
werden und  ist abhängig von Ziel und Aufbau des Messprogramms. Typischerweise  liegt die Anzahl 
von Messpunkten in Studien zur Landnutzungsregression innerhalb einer Spannweite von 20 bis 100 
Messpunkten, wobei die geringste Anzahl von Punkten mit Studien in Verbindung steht, in denen auf 
Daten  kontinuierlicher  Messstationen  zurückgegriffen  wurde  (Hoek  et  al.  2008).  Eine  Anzahl 
zwischen 40 und 80 Messpunkten wird allgemein als sinnvolle Größe betrachtet, wobei  jedoch die 
Bevölkerungszahl und die Größe einer Stadt Beachtung  finden sollten, um die optimale Anzahl von 
Messpunkten  zu  bestimmen  (Hoek  et  al.  2008).  Auch  die  strukturelle  Diversität  der  Stadt  sollte 
hierbei berücksichtigt werden. Es wird davon ausgegangen, dass durch die Verwendung von wenigen 
Prädiktoren  die  Übertragbarkeit  eines  GIS‐basierten  Regressionsmodells  auf  andere  Städte 
erleichtert  wird.  Hoek  et  al.  (2008)  heben  die  Bedeutung  eines  besseren  Verständnisses  jener 
Faktoren  hervor,  die  die  räumliche  Verteilung  von  Luftschadstoffen  steuern,  anstelle  einer  ein‐
seitigen Fokussierung auf den Grad der erklärten Varianz, um Modelle zu entwickeln, die leichter auf 
andere Städte übertragen werden können (Hoek et al. 2008). 
Da  die  mobilen  Feinstaubmessungen  nur  an Werktagen  zwischen  10:00  und  19:00  stattfanden, 
besteht an verkehrsbelasteten Punkten die Möglichkeit einer Überschätzung der Feinstaubkonzen‐
trationen  im Hinblick auf  langfristige Mittelwerte.  Insbesondere am Standort W1 („Wilhelmstraße“) 
ist davon auszugehen, dass die langzeitlichen PM‐Konzentrationen niedriger liegen, als die mittleren 
gemessenen  und modellierten Werte. An  einer  verkehrsbelasteten  ehemaligen Messstation,  etwa 
100 m  nördlich  des  Punktes  W1  wurde  ein  ausgeprägter  Tagesgang  der  PM10‐Konzentrationen 
insbesondere  in  der winterlichen  Jahreszeit  festgestellt, wobei  ein  nächtliches Minimum  in  allen 
Jahreszeiten beobachtet wurde (Merbitz 2009). Es kann angenommen werden, dass im langfristigen 
Mittel  die  räumlichen  Konzentrationsmaxima  an  Hauptverkehrsstraßen  weniger  stark  ausgeprägt 
sind als während der Messperioden. Eine Abschätzung der räumlichen Konzentrationsverteilung  im 
gesamten Untersuchungsgebiet während emissionsärmerer Phasen,  z.B.  in nächtlichen Situationen 
sowie am Wochenende setzt allerdings umfangreiche kontinuierliche bzw. stationäre Messungen an 
zahlreichen unterschiedlich belasteten urbanen Messpunkten voraus,  in Verbindung mit Daten zum 
Tagesgang des Verkehrsaufkommens einzelner Straßenabschnitte. Die hohe zeitliche Variabilität der 
PM10‐Konzentrationen  am  verkehrsbelasteten  Standort  Wilhelmstraße  wird  in  Kapitel  6.1  aus‐
führlich  behandelt.  In  Tabelle  5.5.3  sind  die mittleren  PM10‐Konzentrationen  an  beiden  perma‐
nenten Aachener Stationen für den Zeitraum 2007 bis 2011 sowie für den Gesamtzeitraum von Kam‐
pagne B (September 2009‐März 2010) dargestellt, wobei  jeweils zwischen den Monaten September 
bis März, den Wochentagen Montag bis Freitag und den Tageszeiten von 10:00 bis 19:00 an diesen 
Wochentagen, innerhalb der Monate September bis März differenziert wird (Tabelle 5.5.3).  
Tabelle 5.5.3:  PM10‐Konzentrationen in verschiedenen Zeiträumen 2007‐2011 sowie September 2009‐März 
2010 an den Stationen AABU und VACW (Mittel aus 30‐min Werten). Datenquelle: LANUV NRW 2012d. 
2007‐2011  2007‐2011 
(gesamt) 
2007‐2011 
(Mo‐Fr) 
2007‐2011 
(Sep‐Mär) 
2007‐2011 (Sep.‐Mär, 
Mo‐Fr) 
2007‐2011 (Sep.‐Mär, 
Mo‐Fr, 10:00‐19:00) 
AABU  19,1 µg/m³  19,7 µg/m³ 19,4 µg/m³ 20,2 µg/m³ 19,9 µg/m³ 
VACW  31,6 µg/m³  33,4 µg/m³ 31,8 µg/m³ 33,9 µg/m³ 38,9 µg/m³ 
Sep 2009‐
Mär 2010 
  Sep 2009 –
Mär 2010 
Sep 2009 –Mär 2010 
(Mo‐Fr) 
Sep 2009 – Mär 2010 
(Mo‐Fr, 10:00‐19:00) 
AABU    19,7 µg/m³ 20,6 µg/m³ 20,7 µg/m³ 
VACW    32,3 µg/m³ 34,7 µg/m³ 42,5 µg/m³ 
5   Räumliche Modellierung urbaner Feinstaubkonzentrationen 
86 
Aus den PM10‐Werten von Tabelle 5.5.3 kann geschlussfolgert werden, dass im urbanen Hintergrund 
(Station AABU) bzw. in Gebieten ohne starke lokale Emissionsquellen die während der Messperioden 
beobachteten  Konzentrationen  als  repräsentativ  für  das  langzeitliche  Konzentrationsniveau 
angesehen werden können. Nur geringe Differenzen <10 % sind am Standort Aachen‐Burtscheid für 
die  unterschiedlichen  Perioden  zu  beobachten.  An  der  Verkehrsstation  Aachen‐Wilhelmstraße 
hingegen ist die mittlere PM10‐Konzentration innerhalb der Zeiträume, in denen mobile Messungen 
in Kampagne B stattfanden, im Verhältnis zum Mittelwert der Jahre 2007‐2011 um 34 % erhöht. Ein 
Grund  für  diese Abweichung  sind  neben  dem  Tages‐  und Wochengang  des  Verkehrsaufkommens 
(siehe  Kapitel  6.1)  die  zuvor  genannten,  während  Kampagne  B  beobachteten  Bautätigkeiten  im 
Umfeld  des  Messpunktes.  Dieser  Einfluss  wird  auch  erkennbar  anhand  der  positiven  Differenz 
zwischen den PM10‐Konzentrationen montags bis  freitags zwischen 10:00 und 19:00  innerhalb des 
Zeitraumes  September  2009  bis  März  2010  und  den  Konzentrationen,  die  montags  bis  freitags 
zwischen  September  und März  von  10:00  bis  19:00  im Mittel  der  Jahre  2007  bis  2011  gemessen 
wurden (3,6 µg/m³). Im Hinblick auf die modellierten Konzentrationen kann auf Basis der Analyse der 
zeitlichen  Konzentrationsvariabilität  an  den  beiden  kontinuierlich  betriebenen  Messstationen  in 
Aachen der Rückschluss  gezogen werden, dass  eine Überschätzung der  langzeitlichen Mittelwerte 
der PM10‐Konzentrationen an einigen stark belasteten Punkten („Hot Spots“) durch das Regressions‐
modell  nicht  auszuschließen  ist.  Insgesamt  wird  jedoch  erwartet,  dass  die  modellierte  PM10‐
Konzentrationsverteilung  die  langfristigen  lufthygienischen  Verhältnisse  im  Untersuchungsgebiet 
realistisch widerspiegelt. Dafür spricht zum einen, dass die niedrigsten modellierten PM10‐Werte der 
für den Raum Aachen abgeschätzten urbanen Hintergrundkonzentration entsprechen (siehe Kapitel 
5.4), und zum anderen, dass die Validierung des Modells für Messkampagnen in verschiedenen Zeit‐
räumen  und  Jahreszeiten  über  eine  Zeitspanne  von  insgesamt  21  Monaten  eine  hohe  Über‐
einstimmung zwischen Messungen und Modellwerten ergab. 
Abweichungen  zwischen  den  modellierten  PM10‐Konzentrationen  und  den  Mittelwerten  der 
Stationen  des  LANUV NRW  können  z.T.  auch  dadurch  erklärt werden,  dass  die  dem  Regressions‐
modell  zugrunde  liegenden mobilen Messungen  in einer Höhe von 1,6 m über Grund  stattfanden, 
während die Messhöhe der LANUV‐Messcontainer 3,5 m beträgt  (LANUV NRW 2012c).  Im urbanen 
Raum  werden  nämlich mit  zunehmender  Höhe  über  Grund  abnehmende  PM10‐Konzentrationen 
beobachtet (Colls u. Micallef 1999, Micallef u. Colls 1998, Monn et al. 1997). 
Der Standardfehler der Regressionsmodellierung  liegt mit 1 µg/m³  (PM2.5) bzw. 1,9 µg/m³  (PM10) 
etwa  in  der  gleichen  Größenordnung wie  die Messungenauigkeit,  die  auf  etwa  +/‐ 5 %,  bzw.  ca. 
0,5‐1,5 µg/m³  (PM2.5)  und  1‐2,5 µg/m³  (PM10),  bezogen  auf  die  Punktmittel  der mobilen Mess‐
kampagnen B bis E beziffert werden kann. Die Unsicherheiten bei der statistischen Bestimmung der 
Konzentrationsmittelwerte an Punkten ohne Messwerte  sowie die Unsicherheiten bei der mobilen 
Messung  der  Feinstaubkonzentrationen  bewegen  sich  somit  jeweils  innerhalb  einer  akzeptablen 
Spannweite. 
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5.6  Bevölkerungsexposition gegenüber Feinstaub 
Zur Bestimmung der Bevölkerungsexposition wurden räumliche Mittelwerte der PM10‐ und PM2.5‐
Konzentrationen  auf  Basis  von  Stimmbezirken  in  Aachen  (Stadt  Aachen  2010a)  gebildet.  Hierbei 
handelt es sich um 161 administrative Einheiten mit Einwohnerzahlen zwischen 299 und 2282 (Stand: 
31.12.2009,  Stadt Aachen  2010a). Abb.  5.6.1  zeigt  die  gemittelten  PM10‐  (a)  und  PM2.5‐Konzen‐
trationen (b) der Stimmbezirke. Insgesamt 6 Stimmbezirke befinden sich  in der höchsten Klasse der 
PM10‐Mittelwerte  (>30 µg/m³).  Es  handelt  sich  hierbei  um  relativ  kleinflächige  Bezirke,  die  sich 
vorwiegend  in der östlichen  Innenstadt befinden, und eine Gesamtwohnbevölkerung von ca. 8.000 
Personen  umfassen.  Die  6  Stimmbezirke  sind  gekennzeichnet  durch  Hauptverkehrsstraßen 
(DTV>10.000) und das Fehlen von Grünflächen sowie eine relativ hohe Gebäudedichte. In die Klassen 
zwischen 28 und 30 µg/m³ fallen insgesamt 16 Stimmbezirke mit einer Einwohnerzahl von insgesamt 
etwa 22.600 Personen. Sie sind ebenfalls durch ein hohes Kfz‐Aufkommen und hohe Gebäudedichten 
gekennzeichnet. Erhöhte PM10‐Mittelwerte treten auch in einigen suburbanen Stimmbezirken auf, in 
denen  sich  Abschnitte  der  Autobahn  befinden.  Insgesamt  werden  in  22  Stimmbezirken mittlere 
modellierte PM10‐Konzentrationen >28 µg/m³ verzeichnet, wovon 12,6 % der Wohnbevölkerung  im 
Stadtgebiet  (ca. 30.800 Personen) betroffen sind. Die Bevölkerungszahlen der Stimmbezirke sind  in 
Abb. 5.6.4 dargestellt. 
 
  a)  b) 
Abb. 5.6.1: PM10‐ (a) und PM2.5‐Konzentrationen (b) gemittelt über 161 Stimmbezirke in Aachen. 
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Zur Untersuchung der Verteilung der Bevölkerungsexposition über die  gesamte Wohnbevölkerung 
Aachens wurden kumulierte Häufigkeitsfunktionen erstellt, wobei die mittleren PM10‐ und PM2.5‐
Konzentrationen der Stimmbezirke aufsteigend gegen die kumulative Bevölkerungszahl aufgetragen 
wurden  (vgl. Kruize et al. 2003). Abb. 5.6.2 a/c zeigen die kumulative Verteilung der Bevölkerungs‐
exposition gegenüber PM10 (a) und PM2.5 (c) für die Gesamtbevölkerung. Abb. 5.6.2 b/d zeigen die 
Verteilung der Exposition gegen PM10  (b) und PM2.5  (d)  für die Altersklassen von 0 bis 14  Jahre. 
Kinder  zeigen  eine  höhere  gesundheitliche  Sensibilität  gegenüber  Luftschadstoffen,  da  sie  eine 
größere Menge  an  Luftvolumen  und  damit  an  Schadstoffen  pro  Einheit  Körpergewicht  inhalieren 
(Ozdemir et al. 2012) sowie aufgrund  ihres Wachstumszustands (Gariazzo et al. 2011). In Abb. 5.6.2 
wird deutlich, dass etwa 20 % der Wohnbevölkerung  (Gesamtbevölkerung und Kinder) niedrigsten 
PM‐Konzentrationen  (<24 µg/m³ PM10, <16,5 µg/m³ PM2.5) ausgesetzt sind, während etwa 12,6 % 
der Gesamtbevölkerung und 8,2 % aller Kinder in jenen 22 meistbelasteten Stimmbezirken wohnen, 
deren PM10‐Mittelwerte >28 µg/m³ betragen. 
 
Abb. 5.6.2:  PM10‐  und  PM2.5‐Exposition  der  Gesamtbevölkerung  (a/c)  sowie  der  Altersklassen  0‐14  Jahre 
(b/d). 
Zusätzlich  zur Wohnbevölkerung  wurden  die  PM10‐  und  PM2.5‐Konzentrationen  der  Anzahl  von 
Arbeitsplätzen  sowie Grundschulplätzen  gegenübergestellt,  um  die  Exposition  der Bevölkerung  im 
Hinblick  auf  Aufenthaltsorte  genauer  zu  erfassen.  Hierbei  wurden  Daten  des  Verkehrsmodells 
Aachen  für das  Jahr 2009  zugrunde  gelegt, die  auf Basis  von Verkehrszellen,  in Anlehnung  an die 
Stimmbezirke  der  Stadt  Aachen  ermittelt  wurden  (Helmert  et  al.  2010).  Abb.  5.6.3  zeigt  die 
Exposition gegenüber PM10 und PM2.5 für die kumulierte Anzahl von Arbeitsplätzen (Abb. 5.6.3 a/c) 
sowie  für  die  kumulierte  Anzahl  von  Grundschulplätzen  (Abb.  5.6.3 b/d)  auf  Basis  von  178 
Verkehrszellen.  
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Abb. 5.6.3: PM10‐ und PM2.5‐Exposition von Arbeitsplätzen (a/c) sowie Grundschulplätzen (b/d). 
Bei  der  Gegenüberstellung  von  Arbeitsplätzen  und  PM‐Konzentrationen  fällt  im  Vergleich  zur 
Exposition  der  Wohnbevölkerung  auf,  dass  die  niedrigsten  mittleren  Konzentrationen  unterhalb 
eines  Schwellenwertes  von 24 µg/m³  (PM10) bzw.  16,5 µg/m³  (PM2.5) nur  10 % bzw. 11,5 %  aller 
Arbeitsplätze  zuzuordnen  sind,  im Gegensatz  zu etwa 20 % der Wohnbevölkerung.  Im Hinblick auf 
den oberen Schwellenwert von 28 µg/m³ (PM10) ist der Anteil der Arbeitsplätze in den am stärksten 
belasteten  Zellen  mit  ca.  16 %  höher  als  der  Anteil  der  Wohnbevölkerung  in  diesen  Gebieten 
(12,6 %). Zu erklären sind diese Differenzen mit der Tatsache, dass ein vergleichsweise hoher Anteil 
der Wohnbevölkerung auf die gering belasteten suburbanen Stimmbezirke konzentriert ist, während 
der  überwiegende  Teil  der  insgesamt  159.000  Arbeitsplätze  in  Aachen  sich  in  den  zentraler 
gelegenen  innerstädtischen  bzw.  an  den  Stadtkern  nördlich  und  östlich  angrenzenden  stärker 
belasteten Stadtteilen befindet (siehe Abb. 5.6.4). 
Im Hinblick  auf  die  Verteilung  der  PM‐Exposition  der Grundschulplätze  ist  eine  stärkere Überein‐
stimmung mit der Expositionsverteilung bei Kindern bis 14 Jahren erkennbar, d.h. in beiden Fällen ist 
der Anteil von Expositionen >28 µg/m³ mit  jeweils etwa 7‐8 % ähnlich hoch. Der Anteil von Grund‐
schulplätzen  in  suburbanen, wenig  belasteten  Stadtteilen  entspricht mit  ca.  20 %  dem  Anteil  der 
Wohnbevölkerung (Gesamtbevölkerung und Kinder) in diesen Gebieten (Abb. 5.6.2 und 5.6.3 b/d). 
Anhand  von  Abb.  5.6.4  wird  deutlich,  dass  ein  hoher  Anteil  der  Wohnbevölkerung  bzw.  der 
Gesamtbevölkerung Aachens sowie insbesondere der Altersgruppen von 0 bis 14 Jahren auf die sub‐
urbanen Stadtteile konzentriert  ist, während nur ein geringer Teil der Arbeitsplätze auf die äußeren 
Stimmbezirke  bzw.  Verkehrszellen  entfällt.  Die  im  Verhältnis  zur  Wohnbevölkerung  insgesamt 
höhere Feinstaubexposition bezogen auf Arbeitsplätze ist hierdurch erklärbar (Abb. 5.6.4). 
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Abb. 5.6.4:  Gesamtbevölkerungszahl, Bevölkerung 0‐14  Jahre, Anzahl Arbeitsplätze und Grundschulplätze  in 
Aachen. Datenquelle: Stadt Aachen (Stadt Aachen 2010a, Helmert et al. 2010). 
In urbanen Gebieten der Europäischen Union wurden  für das Mittel der  Jahre 2008 bis 2010 etwa 
25 % der Wohnbevölkerung der niedrigsten PM10‐Expositionsklasse von 0 bis 7 Tagen pro Jahr mit 
Mittelwerten  >50 µg/m³  zugeordnet.  Etwa  50‐55 %  unterlagen  einer  höheren  Exposition  bei  7‐35 
Überschreitungstagen, während 20‐25 % der urbanen Bevölkerung höchsten PM10‐Konzentrationen 
mit mehr als 35 Überschreitungstagen pro Jahr (EU‐Grenzwert) ausgesetzt waren (EEA 2012b). 
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6  Untersuchung und Modellierung zeitlicher PM10‐Variabilität 
6.1  Zeitliche Variabilität der Feinstaubkonzentration in Aachen 
Die  Feinstaubkonzentration  in  urbanen  Räumen  ist  durch  eine  ausgeprägte  zeitliche  Variabilität 
gekennzeichnet, die durch  variierende  Emissionsstärken  (Melkonyan  2011) und durch wechselnde 
meteorologische Zustände (Merbitz 2009) gesteuert wird. 
Abb. 6.1.1 zeigt die Tagesgänge der PM10‐Konzentration (Datenquelle: LANUV NRW 2012d) für jeden 
Wochentag sowie die mittleren Tagesgänge, Jahresgänge und Wochengänge der Stationen AABU und 
VACW, jeweils gemittelt über den Zeitraum 2007 bis 2011. Die ausgefüllten Flächen stellen die 95 %‐
Konfidenzintervalle der gemittelten Konzentrationen dar. 
 
Abb. 6.1.1:  Tagesgänge, Jahresgänge und Wochengänge der PM10‐Konzentration an den Stationen AABU und 
VACW  (Datenquelle:  LANUV NRW 2012d). Diagramme erstellt mit R  (R Development Core Team 
2012) und openair (Carslaw u. Ropkins 2012). 
In Abb. 6.1.1 (oben) sind ausgeprägte Konzentrationsspitzen montags bis freitags zwischen 6:00 und 
12:00 MEZ  am  Verkehrsstandort  VACW  erkennbar,  während  der  städtische  Hintergrundstandort 
AABU deutlich geringere Konzentrationsunterschiede im Tagesverlauf mit einem Minimum zwischen 
12:00 und 16:00  aufweist. Der Konzentrationsrückgang  am Nachmittag  ist neben einem Rückgang 
der  Emissionsintensität  auch  eine  Folge  erhöhten  turbulenten  Luftaustauschs  in  Verbindung mit 
einem Anstieg der Mischungsschichthöhe (vgl. Weber u. Weber 2008, Pernigotti et al. 2007).  
Der starke Verkehrseinfluss auf die Höhe der PM10‐Konzentrationen am Standort VACW wird beson‐
ders  anhand des drastischen  Immissionsrückganges  an  Samstagen und  vor  allem  Sonntagen  (Abb. 
6.1.1 unten rechts) deutlich. Der Wochengang verkehrsbedingter Luftschadstoffe (PM10, NOx) ist ein 
eindeutiger  Indikator  für den anthropogenen Einfluss auf Schadstoffkonzentrationen, da es keinen 
meteorologischen Mechanismus für diese Variabilität gibt (Melkonyan 2011). Er zeichnet sich infolge 
reduzierter verkehrsbedingter Emissionsstärken an Wochenenden, insbesondere an Sonntagen durch 
einen deutlichen Rückgang von Immissionen aus (Melkonyan 2011, Unal et al. 2011, Merbitz 2009). 
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Der  Jahresgang  der  PM10‐Konzentrationen  ist  an  beiden  Stationen  durch  erhöhte Werte  in  den 
Monaten Januar bis April gekennzeichnet, sowie durch geringere Werte in den Sommermonaten, mit 
einem Minimum im August (Abb. 6.1.1). Die höheren PM10‐Konzentrationen in der kalten Jahreszeit 
sind  zum  einen  auf  herabgesetzte  atmosphärische  Durchmischungsbedingungen  zurückzuführen 
(siehe  Kapitel  2.7)  und  zum  anderen  durch  Hausbrandemissionen  während  der  Heizperiode  zu 
erklären  (Baumüller  1999b).  Das  höchste  Monatsmittel  wird  vor  allem  durch  den  April  2009 
bestimmt, der durch außergewöhnlich hohe PM10‐Mittelwerte von 34 µg/m³ (AABU) bzw. 42 µg/m³ 
(VACW)  gekennzeichnet war.  In  diesem Monat  traten mehrere  Episoden  hoher  PM10‐Werte mit 
Überschreitungen  des  PM10‐Tagesgrenzwertes  (50 µg/m³)  an  verschiedenen  Stationen  in  der 
Euregio Maas‐Rhein auf (Merbitz 2010).  
Hinsichtlich der  langjährigen Entwicklung der PM10‐Konzentration an der Station AABU über einen 
Zeitraum von 12 Jahren (2000 bis 2011) ist ein signifikanter negativer Trend (p<0,02) zu beobachten 
(Abb. 6.1.2), der allerdings zu einem hohen Anteil durch die vergleichsweise hohen Jahresmittel 2000 
und 2002 und den unterdurchschnittlichen Jahreswert 2008 bedingt  ist. Die Spannweite der PM10‐
Jahresmittel liegt zwischen 17 (2008) und 26 µg/m³ (2000). 
 
Abb. 6.1.2:  PM10‐Jahresmittelwerte der Station AABU im Zeitraum 2000 bis 2011 (LUA NRW 2001, 2002, 2003, 
2004, 2005, 2006, LANUV NRW 2007, 2008, 2009a, 2010, 2011a, 2012a) und linearer Trend. 
 
6.2  Einflussgrößen der Feinstaubkonzentration 
6.2.1  Lineare Korrelation meteorologischer und nicht‐meteorologischer Einflussgrößen 
Als  Grundlage  für  die  Entwicklung  eines  linearen  und  eines  nichtlinearen  Modells  der  PM10‐
Tagesmittelwerte wurden  zunächst  lineare Korrelationen meteorologischer Größen mit der PM10‐
Konzentration  an  den  Stationen  Aachen‐Burtscheid  (AABU)  und  Aachen‐Wilhelmstraße  (VACW) 
(Datenquelle: LANUV NRW 2012d) auf Tagesbasis für den Zeitraum 2007 bis 2011 durchgeführt. Als 
meteorologische  Einflussgrößen  gingen  die  Tagesmittelwerte  verschiedener  an  den  Stationen 
Aachen‐Burtscheid  (Datenquelle: LANUV NRW 2012d) und Aachen‐Hörn  (Datenquelle: Schneider u. 
Ketzler 2009‐2011) kontinuierlich gemessener Parameter  in die Analysen ein. In Tabelle 6.2.1.1 sind 
die Koeffizienten und Bestimmtheitsmaße (R²) der insgesamt 13 meteorologischen Parameter für die 
lineare Korrelation mit den PM10‐Tagesmittelwerten aufgeführt. Die Größen Luftdruck (PP), relative 
Luftfeuchte  (UU),  Tagesniederschlagssumme  (RR),  Anzahl  Tage  ohne  Niederschlag  (Tage_RR_0), 
Windgeschwindigkeit  (FF)  sowie  u‐  und  v‐Komponente  des Windvektors  (U,  V)  stammen  von  der 
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Station AABU. Das Tagesmittel der Temperatur (TT), das tägliche Temperaturmaximum (TT_max) und 
–minimum (TT_min) sowie die Anzahl von Sonnenstunden pro Tag, die Globalstrahlung (Rad_global) 
und direkte Einstrahlung  (Rad_direkt) wurden von der Station Aachen‐Hörn entnommen, da diese 
Daten  teilweise  nicht  für  die  Station  AABU  zur  Verfügung  standen.  Zusätzlich  wurden  für  die 
meteorologischen Größen  auch die Werte des Vortages  (d‐1)  in die  Korrelationen  einbezogen, da 
diese  ebenfalls  z.T.  signifikante  Zusammenhänge  zur  PM10‐Konzentration  aufweisen  und  in 
Prognosemodellen berücksichtigt werden (Sfetsos u. Vlachogiannis 2010). 
Aufgrund  der  hohen  zeitlichen  Autokorrelation  der  PM10‐Tageswerte  wurden  auch  die  PM10‐
Konzentrationen  des  Vortages  an  beiden  Stationen  in  die  Analysen  einbezogen.  Das  Bestimmt‐
heitsmaß  liegt  für  die  lineare  Korrelation  zwischen  PM10‐Tagesmittel  und  PM10‐Wert  des  voran‐
gegangenen Tages bei 0,41 (AABU) und 0,31 (VACW) (siehe Tabelle 6.2.1.1).  
Tabelle 6.2.1.1: Potentielle Prädiktoren und Parameter der einzelnen linearen Korrelationen 
  AABU VACW
Prädiktor  Koeffizient  R² linear (p)  Koeffizient  R² linear (p) 
1  PP  0,229 0,09 (0) 0,286 0,11 (0) 
2  UU  0,019 <0,01 (0,17) 0,021 <0,01 (0,19)
3  RR  ‐0,23 0,04 (0) ‐0,234 0,03 (0) 
4  Tage_RR_0 0,204 0,06 (0) 0,197 0,05 (0) 
5  FF  ‐0,256 0,18 (0) ‐0,315 0,21 (0) 
6  U  ‐0,223 0,14 (0) ‐0,184 0,07 (0) 
7  V  ‐0,253 0,18 (0) ‐0,247 0,14 (0) 
8  TT  ‐0,136 0,04 (0) ‐0,112 0,02 (0) 
9  TT_max  ‐0,087 0,02 (0) ‐0,055 0,01 (<0,01)
10  TT_min  ‐0,16 0,06 (0) ‐0,132 0,03 (0) 
11  Sonnenstunden  0,025 <0,01 (0,01) 0,029 <0,01 (0,01)
12  Rad_global 0,005 <0,01 (0,63) ‐0,003 <0,01 (0,81)
13  Rad_direkt 0,024 <0,01 (0,06) 0,012 <0,01 (0,41)
14  PP (d‐1)  0,194 0,06 (0) 0,22 0,06 (0) 
15  UU (d‐1)  ‐0,008 <0,01 (0,56) ‐0,021 <0,01 (0,19)
16  RR (d‐1)  ‐0,194 0,03 (0) ‐0,203 0,02 (0) 
17  FF (d‐1)  ‐0,243 0,16 (0) ‐0,264 0,15 (0) 
18  U (d‐1)  ‐0,23 0,15 (0) ‐0,21 0,1 (0) 
19  V (d‐1)  ‐0,24 0,16 (0) ‐0,22 0,11 (0) 
20  TT (d‐1)  ‐0,127 0,04 (0) ‐0,11 0,02 (0) 
21  TT_max (d‐1)  ‐0,072 0,01 (0) ‐0,047 0,01 (<0,01)
22  TT_min (d‐1)  ‐0,153 0,05 (0) ‐0,135 0,03 (0) 
23  Sonnenstunden (d‐1)  0,045 0,02 (0) 0,056 0,02 (0) 
24  Rad_global (d‐1)  0,019 <0,01 (0,08) 0,016 <0,01 (0,2)
25  Rad_direkt (d‐1)  0,055 0,01 (0) 0,054 0,01 (<0,01)
26  PM10_AABU (d‐1)  0,674 0,41 (0) 0,574 0,23 (0) 
27  PM10_VACW (d‐1)  0,509 0,3 (0) 0,584 0,31 (0) 
Die in Tabelle 6.2.1.1 dargestellten Koeffizienten beziehen sich auf die normierten meteorologischen 
Größen sowie normierte PM10‐Werte, d.h. die Parameter wurden jeweils von ‐1 (kleinster Wert) bis 
1  (größter Wert)  skaliert,  so dass  eine Gewichtung der meteorologischen  Einflüsse  auf die PM10‐
Konzentrationen möglich  ist. Es wurden hierbei nur Tage  im Zeitraum 2007‐2011 berücksichtigt, an 
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denen alle meteorologischen Größen sowie die PM10‐Werte beider Stationen verfügbar waren (1591 
Tage),  um  eine  Vergleichbarkeit  zwischen  den  Stationen  und  den  meteorologischen  Größen  zu 
ermöglichen. Anhand von Tabelle 6.2.1.1 wird deutlich, dass zwischen den meisten meteorologischen 
Größen und der PM10‐Konzentration nur schwache statistische Zusammenhänge bestehen (R²<0,2), 
allerdings  bei  überwiegend  hoher  Signifikanz  (p<0,01).  Es  ist  erkennbar,  dass  an  beiden  Mess‐
standorten die gleichen meteorologischen Einflüsse  jeweils vergleichbare Zusammenhänge mit den 
PM10‐Tagesmittelwerten  zeigen, was  sowohl  anhand  der  Koeffizienten  als  auch  anhand  der  ein‐
zelnen Bestimmtheitsmaße zu erkennen ist. Signifikante Korrelationen mit den Werten des Vortages 
sind  insbesondere bei den Parametern Windgeschwindigkeit  (FF)  sowie u‐ und  v‐Komponente des 
Windvektors  (U,  V)  zu  beobachten.  An  beiden  Stationen  geht  von  der Windgeschwindigkeit  der 
stärkste negative Einfluss auf das PM10‐Tagesmittel aus. Die Tagessumme des Niederschlages (RR) ist 
an beiden Stationen signifikant negativ mit der PM10‐Konzentration korreliert. Die Anzahl der Tage 
ohne  Niederschlagsereignis  in  Folge  (Tage_RR_0)  zeigt  an  beiden  Stationen  einen  signifikanten 
positiven  Einfluss. Auch  der  Luftdruck  (PP)  zeigt  einen  signifikanten  positiven  Zusammenhang  zur 
PM10‐Konzentration  (Tabelle  6.2.1.1).  Die  lufthygienisch  besonders  einflussreiche  Höhe  der 
Mischungsschicht  (siehe  Kapitel  2.7),  welche  für  die  Prognose  der  PM10‐Konzentration  eine 
bedeutsame Größe darstellt (Sfetsos u. Vlachogiannis 2010, Hooyberghs et al. 2005), stand nicht für 
die  Untersuchungen  und  Modellierungen  zur  Verfügung.  Da  die  Höhe  der  Mischungsschicht  im 
Wesentlichen  durch  die Windgeschwindigkeit  bzw.  Turbulenz  sowie  den  Strahlungsumsatz  an  der 
Erdoberfläche  bestimmt  wird  (Stull  2000,  Seinfeld  u.  Pandis  1998),  können  die  Parameter 
Windgeschwindigkeit, Sonnenstunden, Globalstrahlung und direkte Einstrahlung als indirekte Indika‐
toren  für  die  Höhe  der Mischungsschicht  betrachtet werden. Mues  et  al.  (2012)  haben  darüber 
hinaus  auf  Basis  von  meteorologischen  Modellen  einen  deutlichen  positiven  Zusammenhang 
zwischen der maximalen Mischungsschichthöhe und der Maximaltemperatur eines Tages festgestellt 
(Mues et al. 2012), die ebenfalls in die Untersuchungen und die folgenden Modellierungen eingeht. 
Bei der Entwicklung eines nichtlinearen Modells (Neuronales Netz, Kapitel 6.3) wurden zusätzlich zu 
den  meteorologischen  Parametern  zwei  kategorisierte  Größen  einbezogen,  die  die  zeitliche 
Variabilität  der  PM10‐Konzentrationen  maßgeblich  beeinflussen.  Der  Einfluss  des  Wochentages 
(siehe Kapitel 6.1) wurde als kategorisierte Variable mit dem Wert 1  für Sonntag bis 7  für Samstag 
berücksichtigt.  Der  Jahresgang  der  PM10‐Konzentration  (Abb.  6.1.1),  welcher  u.a.  durch  herab‐
gesetzte Austauschbedingungen und erhöhte Emissionen durch Heiztätigkeit in der kalten Jahreszeit 
geprägt ist (Baumüller 1999b, 1999c), wurde als kategorisierte Variable in Form der Monatsnummer 
(1=Januar, 12=Dezember) in das Neuronale Netz einbezogen (Kapitel 6.3). 
Im Folgenden werden die besonders  relevanten meteorologischen Größen Luftdruck, Niederschlag 
(6.2.2)  sowie Windgeschwindigkeit  und Windrichtung  (6.2.3)  hinsichtlich  ihres  Einflusses  auf  die 
PM10‐Konzentrationen an den Standorten AABU und VACW untersucht. 
 
6.2.2  Einfluss von Luftdruck und Niederschlag auf die PM10‐Konzentration 
Abb.  6.2.2.1  bis  6.2.2.3  zeigen  Punktdiagramme  der  Abhängigkeit  der  PM10‐Tageswerte  von  den 
Größen Luftdruck, Tagesniederschlagssumme und Anzahl der Tage ohne Niederschlagsereignis. Bei 
den Größen Luftdruck und Tagesniederschlagssumme machen sich starke Streuungen im Bereich der 
häufigsten Werte bemerkbar, dennoch ist ein positiver (Luftdruck) bzw. negativer (Niederschlag) Zu‐
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sammenhang zur PM10‐Konzentration an beiden Stationen für beide Parameter erkennbar. Der Luft‐
druck stellt einen Indikator für den atmosphärischen Zustand dar und charakterisiert die Austausch‐
bedingungen sowie die atmosphärischen Zirkulationsverhältnisse (Unal et al. 2011, Demuzere et al. 
2009, Hartog et al. 2005). Der Luftdruck zeigt eine positive Korrelation zur PM10‐Konzentration an 
beiden  Standorten  (Abb.  6.2.2.1),  was  u.a.  auf  die  herabgesetzten  Austauschbedingungen  bei 
antizyklonaler Witterung zurückgeführt werden kann (vgl. Merbitz 2009, Hartog et al. 2005). 
 
Abb. 6.2.2.1:  Abhängigkeit der PM10‐Konzentrationen am Standort AABU (a) und VACW (b) vom Luftdruck am 
Standort AABU (Datenquelle: LANUV NRW 2012d). 
Niederschlagsereignisse wirken  sich  durch  nasse Deposition  und  einen  Rückgang  der  Partikelneu‐
bildung aus Vorläufergasen reduzierend auf die Höhe der PM10‐Konzentration aus (Demuzere et al. 
2009,  Seinfeld  u.  Pandis  1998),  wodurch  ein  negativer  Zusammenhang  zwischen  der  PM10‐
Konzentration und der Tagesniederschlagssumme zu erklären ist (Abb. 6.2.2.2).  
 
Abb. 6.2.2.2:  Abhängigkeit  der  PM10‐Konzentrationen  am  Standort  AABU  (a)  und  VACW  (b)  von  der 
Niederschlagssumme am Standort AABU (Datenquelle: LANUV NRW 2012d). 
Abb. 6.2.2.3 zeigt einen deutlich positiven Zusammenhang zwischen dem PM10‐Tagesmittelwert und 
der  Anzahl  von  Tagen  ohne  Niederschlagsereignis  in  Folge,  der  vor  allem  bis  zum  5.  Tag  ohne 
Niederschlag deutlich ausgeprägt ist. Bei Untersuchungen in Stuttgart wurde ein linearer Anstieg der 
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PM10‐Konzentration an einer Verkehrsstation bis zum 7. Tag ohne Niederschlagsereignis beobachtet 
(Klingner u. Sähn 2008). 
 
Abb. 6.2.2.3:  Abhängigkeit der PM10‐Konzentrationen am  Standort AABU  (a) und VACW  (b)  von der Anzahl 
von Tagen ohne Niederschlag in Folge am Standort AABU8 (Datenquelle: LANUV NRW 2012d). 
 
6.2.3  Einfluss von Windgeschwindigkeit und Windrichtung auf die PM10‐Konzentration 
Die  Windgeschwindigkeit  zeigt  einen  deutlichen  negativen  Zusammenhang  zum  Tagesmittel  der 
Feinstaubkonzentration,  sowohl  im  verkehrsbelasteten  Raum  als  auch  im  städtischen Hintergrund 
(Merbitz 2009). Dieser Zusammenhang  ist anhand von Abb. 6.2.3.1 klar erkennbar. Von 136 PM10‐
Tageswerten >50 µg/m³ an der Station VACW  innerhalb des Analyse‐Datensatzes  (2007‐2011)  sind 
nur 3 Fälle in Zusammenhang mit Windgeschwindigkeiten >4 m/s zu verzeichnen, während der größ‐
te Anteil von Überschreitungstagen (69 %) auf windschwache Tage ≤2 m/s entfällt (Abb. 6.2.3.1 b). 
 
Abb. 6.2.3.1:  Abhängigkeit der  PM10‐Konzentrationen  am  Standort AABU  (a) und VACW  (b)  von der Wind‐
geschwindigkeit am Standort AABU (Datenquelle: LANUV NRW 2012d). 
Es muss berücksichtigt werden, dass  z.T. erhebliche Korrelationen  zwischen den meteorologischen 
Parametern  vorliegen.  Der  Luftdruck  zeigt  eine  signifikant  negative  Korrelation  (r=‐0,34,  p=0)  zur 
Windgeschwindigkeit, während diese positiv mit der Niederschlagssumme korreliert ist (r=0,25, p=0). 
Anhand von Abb. 6.2.3.1 wird außerdem deutlich, dass die statistischen Zusammenhänge zwischen 
                                                            
8 Tage mit Niederschlag sind im Wert 0 zusammengefasst. 
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bestimmten meteorologischen Größen (z.B. Windgeschwindigkeit) und der PM10‐Konzentration z.T. 
besser durch nichtlineare Funktionen beschrieben werden können, als durch lineare Funktionen. 
Abb. 6.2.3.2 zeigt die Windrichtungsabhängigkeit der PM10‐Konzentrationen an beiden Standorten. 
Deutlich überdurchschnittliche PM10‐Werte  sind an der Station AABU bei östlichen und  vor allem 
nordöstlichen Windrichtungen  zu  erkennen.  Für  die Windrichtungssektoren  40°  und  50° wird  am 
Standort AABU der PM10‐Mittelwert der Verkehrsstation VACW überschritten. Für die hohen PM10‐
Konzentrationen an der urbanen Hintergrundstation AABU bei östlichen Windrichtungen können u.a. 
großräumige  Prozesse,  d.h.  Ferntransporte  von  PM10‐belasteten  Luftmassen  als Ursache  genannt 
werden  (Merbitz  2009,  Demuzere  et  al.  2009,  Hartog  et  al.  2005).  Am  Standort Wilhelmstraße 
(VACW) treten Maxima bei Windrichtungen aus NE, SE, NNW und W auf (Abb. 6.2.3.2). 
 
Abb. 6.2.3.2:  PM10‐Konzentrationen  (µg/m³)  am  Standort  AABU  und  VACW  in  Abhängigkeit  von  der 
Windrichtung am Standort AABU (Tagesmittelwerte, Datenquelle: LANUV NRW 2012d). 
Um die lokalen Einflüsse am Standort Wilhelmstraße genauer zu betrachten, wurden von den PM10‐
Werten der Station VACW für jede Windrichtung die Konzentrationen der Station AABU subtrahiert. 
In  Abb.  6.2.3.3  sind  die  normierten  PM10‐Differenzen  dargestellt, wobei  von  den windrichtungs‐
abhängigen Differenzen der PM10‐Konzentration die mittlere Differenz  zwischen beiden  Stationen 
im Zeitraum 2007 bis 2011  (12,6 µg/m³)  subtrahiert wurde, um Anomalien der Differenzen beider 
Stationen hervorzuheben. In Abb. 6.2.3.3 sind positive normierte PM10‐Differenzen zwischen VACW 
und AABU in blau dargestellt, während negative Abweichungen in rot erscheinen. 
 
Abb. 6.2.3.3:  Normierte  positive  (blau)  und  negative  (rot)  PM10‐Differenzen  VACW‐AABU  (µg/m³)  in 
Abhängigkeit von der Windrichtung. 
6   Untersuchung zeitlicher PM10‐Variabilität und Modellierung der PM10‐Tagesmittel 
98 
Bei  der  Betrachtung  der  normierten  Konzentrationsdifferenzen  beider  Stationen  fällt  auf,  dass 
positive Abweichungen,  d.h.  überdurchschnittliche Differenzen  VACW‐AABU  fast  ausschließlich  im 
Zusammenhang mit westlichen Windrichtungen auftreten, während PM10‐Differenzen unterhalb der 
mittleren  Abweichung  von  12,6 µg/m³ weitestgehend  auf  östliche  Anströmrichtungen  beschränkt 
sind. Dieses auffällige Muster lässt sich dadurch erklären, dass bei östlicher Anströmung großräumige 
Prozesse  zu  einer  relativ  hohen  PM10‐Hintergrundkonzentration  führen  und  lokale  Faktoren  an 
Einfluss  verlieren.  Umgekehrt  treten  bei  niedriger  Hintergrundkonzentration  infolge  westlicher 
Anströmung  lokale Einflüsse in den Vordergrund. Am Standort Wilhelmstraße kommt außerdem die 
lokale  Bebauungssituation  als  Erklärung  hinzu  (vgl.  Kapitel  3.5).  In  einer multiplen  schrittweisen 
Regressionsanalyse mit den Prädiktoren FF, U und V  zeigt die u‐Komponente des Windvektors am 
Standort Wilhelmstraße, nicht jedoch am Standort Burtscheid eine signifikant positive Korrelation zur 
PM10‐Konzentration, während die einzelnen Korrelationskoeffizienten aller Windparameter  jeweils 
negativ  sind  (vgl.  Tabelle  6.2.1.1).  Erklären  lässt  sich  dieser  deutlich  positive  Zusammenhang 
zwischen  erhöhten  PM10‐Tageswerten  und  westlicher  Windrichtung  dadurch,  dass  es  –  wie  in 
Kapitel 3.5  konstatiert wurde  ‐  innerhalb der  Straßenschlucht Wilhelmstraße bei Westanströmung 
zur  Ausbildung  eines  Rotorwirbels  kommt,  der  in  Bodennähe  eine  zur  Windrichtung  über  dem 
Dachniveau entgegengesetzte Zirkulation bewirkt  (vgl. Weber et al. 2006). Hierdurch kommt es  zu 
einer  Verlagerung  der  in  Bodennähe  emittierten  Verkehrsemissionen  auf  die  Westseite  der 
Straßenschlucht  wo  sich  die  Messstation  befindet,  in  Verbindung  mit  einer  Anreicherung  von 
Luftschadstoffen  durch  Rezirkulation  (vgl.  Harrison  et  al.  2004b).  Da  der  Einfluss  der  Wind‐
geschwindigkeit  insgesamt deutlich negativ  ist, und damit auch die u‐Komponente des Windvektors 
allein  eine  negative  Korrelation  mit  der  PM10‐Konzentration  aufweist,  tritt  der  positive 
Zusammenhang zwischen westlicher Anströmung und PM10‐Konzentration am Standort VACW erst 
in einer multiplen Regression  in Verbindung mit der  skalaren Windgeschwindigkeit  in Erscheinung. 
Um  die  Windrichtungsabhängigkeit  der  PM10‐Konzentrationen  und  den  Einfluss  lokaler  Quellen 
genauer  zu untersuchen, wurde die mittlere  Immission  in Abhängigkeit von der Windrichtung und 
der Windgeschwindigkeit dargestellt. Abb. 6.2.3.4  zeigt bivariate Windrosen der PM10‐Tagesmittel 
an beiden Stationen in Abhängigkeit von der Windrichtung und –geschwindigkeit. 
 
Abb. 6.2.3.4:  Bivariate PM10‐Konzentrationswindrosen  für AABU  (a) und VACW  (b)  (Tagesmittel 2007‐2011) 
(Datenquelle: LANUV NRW 2012d). Diagramme erstellt mit R (R Development Core Team 2012) 
und openair (Carslaw u. Ropkins 2012). 
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Anhand von Abb. 6.2.3.4 wird ersichtlich, dass deutlich erhöhte PM10‐Konzentrationen am Standort 
VACW im Vergleich zu AABU weniger auf nordöstliche Windrichtungen konzentriert sind, sondern vor 
allem  auch  bei windschwachen Anströmungen  (<2 m/s)  aus westlichen  bis  nördlichen  Richtungen 
auftreten.  An  beiden  Stationen  gehen  südwestliche  Windrichtungen  bei  Windgeschwindigkeiten 
>2 m/s mit geringeren PM10‐Werten einher als westliche. 
In Abb. 6.2.3.5  ist die bivariate Windabhängigkeit der PM10‐Konzentrationen beider Stationen auf 
Basis der 30‐Minutenwerte von PM10, Windgeschwindigkeit und ‐richtung dargestellt. 
 
Abb. 6.2.3.5:  Bivariate PM10‐Konzentrationswindrosen für AABU (a) und VACW (b) (30‐min Werte 2007‐2011, 
Datenquelle: LANUV NRW 2012d). Diagramme erstellt mit R  (R Development Core Team 2012) 
und openair (Carslaw u. Ropkins 2012). 
An der Station AABU sind vor allem bei Windgeschwindigkeiten <4 m/s und Windrichtungen aus NE 
überdurchschnittliche PM10‐Werte zu verzeichnen (Abb. 6.2.3.5 a). An der Verkehrsstation Wilhelm‐
straße (VACW, Abb. 6.2.3.5 b) sind erhöhte PM10‐Konzentrationen auch bei westlicher bis nördlicher 
Anströmrichtung in Zusammenhang mit niedrigen Windgeschwindigkeiten erkennbar, was erneut die 
Rolle der kleinräumigen Luftzirkulation und des Schadstofftransportes innerhalb der Straßenschlucht 
unterstreicht. Eine Erklärung  für Konzentrationsanstiege mit zunehmenden Windgeschwindigkeiten 
(>5 m/s) bei östlichen sowie vor allem nordnordwestlichen Windrichtungen ist die Aufwirbelung von 
groben Partikeln bei hohen Windgeschwindigkeiten (Harrison et al. 2001, Harrison et al. 1997). 
Abb.  6.2.3.6  stellt  die windrichtungs‐  und windgeschwindigkeitsabhängigen  PM10‐Werte  für  jede 
Stunde des Tages an der Station VACW dar. Anhand der ausgeprägten Konzentrationsanstiege, die 
bei  Windgeschwindigkeiten  <2 m/s  zwischen  7:00  und  18:00  Uhr  auftreten,  wird  erneut  die 
Dominanz  lokaler  Quellen  sichtbar.  Im  Falle  geringer Windgeschwindigkeiten  treten  hohe  PM10‐
Werte >50 µg/m³ insbesondere im Zusammenhang mit nördlichen bis westlichen Anströmrichtungen 
auf.  In  den  weniger  belasteten  Nachtstunden  (00:00  bis  05:00)  hingegen  fällt  vor  allem  der 
nordöstliche Windrichtungssektor durch  erhöhte PM10‐Konzentrationen  auf, was wiederum  einen 
stärkeren  Einfluss  großräumiger  Prozesse  bzw.  einen  Rückgang  des  Einflusses  lokaler  Quellen 
andeutet  (Abb. 6.2.3.6).  In Abb. 6.2.3.7  sind die PM10‐Tagesgänge der Stationen AABU  (links) und 
VACW (rechts) ringförmig in Abhängigkeit von der Windrichtung sowie von der Jahreszeit dargestellt, 
wobei der Radius des Ringes die Tageszeit  repräsentiert. Der  stärkste Konzentrationsanstieg  ist an 
der Verkehrsstation VACW  in  den Vormittagsstunden  bei westlicher,  nördlicher  und nordöstlicher 
Windrichtung zu beobachten (Abb. 6.2.3.7 rechts). 
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Abb. 6.2.3.6:  Tageszeitabhängige  bivariate  PM10‐Konzentrationswindrosen  der  Station  VACW  (Datenquelle: 
LANUV NRW 2012d). Diagramme erstellt mit R  (R Development Core Team 2012) und openair 
(Carslaw u. Ropkins 2012). 
Im Winter fällt bei nordöstlicher Anströmung an beiden Stationen auf, dass die hohen PM10‐Konzen‐
trationen  dieser  Jahreszeit  im  Tagesverlauf  relativ  invariabel  sind  (Abb.  6.2.3.7).  Die  günstigen 
atmosphärischen Durchmischungsverhältnisse  im  Sommer  führen  hingegen  insbesondere  bei  süd‐
licher bis westlicher Anströmrichtung an beiden Stationen zu niedrigen mittleren Konzentrationen, 
wobei  das  Konzentrationsminimum  an  der  Station  AABU  mittags  bzw.  nachmittags  und  an  der 
Station VACW in der Nacht erreicht wird (vgl. Abb. 6.1.1). 
 
Abb. 6.2.3.7:  Windrichtungsabhängige  PM10‐Tagesgänge  AABU  und  VACW  nach  Jahreszeiten  (Datenquelle: 
LANUV NRW 2012d). Diagramme erstellt mit R  (R Development Core Team 2012) und openair 
(Carslaw u. Ropkins 2012). 
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6.3  Entwicklung eines linearen und eines nicht‐linearen Modells für die PM10‐Tagesmittel 
Die Entwicklung eines Modells zur Herleitung der PM10‐Tagesmittel aus meteorologischen Größen 
soll dazu dienen, die Prognostizierbarkeit der urbanen und suburbanen PM10‐Konzentrationen unter 
Verwendung  meteorologischer  Daten  (z.B.  eines  Wettervorhersagemodells)  zu  prüfen.  Hierbei 
werden vergleichsweise ein  linearer (multiple  lineare Regression) und ein nicht‐linearer (neuronales 
Netz) statistischer bzw. stochastischer Ansatz getestet. 
Die multiple lineare Regressionsanalyse (vgl. Kapitel 5) zielt darauf ab, die Form des Zusammenhangs 
mehrerer Variablen zu ermitteln, wobei der Einfluss einer beliebig großen Anzahl von unabhängigen 
Prädiktorvariablen  bzw.  Regressoren  auf  eine  Zielvariable  bzw.  einen  Regressand  untersucht wird 
(Bahrenberg et al. 1992). Die Gleichung der multiplen Regressionsanalyse lautet: 
ܻ ൌ ߙ ൅ ߚଵ ଵܺ ൅ ߚଶܺଶ ൅ ߚ௠ܺ௠ ൅ ߝ. 
Hierbei ist βi der partielle Regressionskoeffizient, der den spezifischen Einfluss der Variable Xi wieder‐
gibt.  Er  gibt  an,  um wie  viele  Einheiten  Y  zunimmt, wenn  Xi  um  eine  Einheit  zunimmt  und  alle 
weiteren  unabhängigen  Variablen  konstant  gehalten  werden.  Die  Zufallsvariable  ε  steht  für 
Abweichungen  aus  Messfehlern  oder  Nichtbeachtung  anderer  Variablen,  während  α  die 
Regressionskonstante darstellt. Die Schätzung der Parameter α und β erfolgt nach der „Methode der 
kleinsten Quadrate“, bei der die quadratische Entfernung bzw. Differenz zwischen den Werten der 
Zielgröße  yi  und  den  zu  den  Prädiktorwerten  xi  gehörenden  y‐Werten  der  Regressionsfunktion 
minimiert wird (Bahrenberg et al. 1999, Bahrenberg et al. 1992). 
Ein von der multiplen  linearen Regression grundsätzlich verschiedener Ansatz  ist die Modellierung 
mit einem neuronalen Netz. Künstliche neuronale Netze orientieren sich am Gehirn von Mensch und 
Tieren.  Das menschliche  Gehirn  besitzt  etwa  10  bis  100 Milliarden  Gehirnzellen,  die  durch  eine 
komplexe  Verschaltung  Intelligenz  und  das  Erlernen  motorischer  und  intellektueller  Fähigkeiten 
sowie die Anpassung  an  variable Umweltbedingungen  ermöglichen  (Ertel  2008). Beim  neuronalen 
Netz handelt  es  sich um  ein  „konnektionistisches Modell“, d.h.  einen Verbund  von  Einheiten, der 
einem bestimmten Muster folgt und eine Kommunikation zwischen den Einheiten ermöglicht (Callan 
2003, Nauck et al. 1994). Die Einheiten werden als Neuronen oder Knoten bezeichnet und  stellen 
einfache  Prozessoren  dar,  die  zum  einen  eine  Regel  anwenden,  um  die  eingehenden  Signale  zu 
kombinieren, und zum anderen mit einer Aktivierungsregel aus den kombinierten Eingangssignalen 
ein Ausgangssignal berechnen (Callan 2003). Diese Ausgangssignale können über sog. Gewichte bzw. 
synaptische Gewichte an andere Neuronen übermitteln werden, wobei das Gewicht das Signal anregt 
oder hemmt und sich entsprechend von „Lernregeln“ ändern kann. Während die einzelnen Einheiten 
nur sehr beschränkte Fähigkeiten zur Datenverarbeitung aufweisen, ist das gesamte Netz in der Lage, 
komplexe Berechnungen durchzuführen (Callan 2003, Nauck et al. 1994). Ein neuronales Netz verfügt 
über  mindestens  zwei  Schichten,  wobei  eine  Schicht  von  Eingabeeinheiten  Signale  empfängt, 
während die Schicht der Ausgabeeinheiten das Ergebnis der Verarbeitung zurück an die Umgebung 
überträgt  (Callan 2003). Die Grundlage  für  künstliche neuronale Netze  legten McCulloch und Pitts 
(1943) mit  einem Artikel über  ein mathematisches Modell des Neurons  als  grundlegendes  Schalt‐
element für Gehirne (Ertel 2008). Das sog. „McCulloch‐Pitts‐Neuron“ basiert auf 5 Grundannahmen: 
Ein  Neuron  ist  ein  binäres  Schaltelement,  dass  entweder  aktiv  oder  inaktiv  ist  (1),  einen  festen 
Schwellenwert  besitzt  (2),  Eingaben  von  erregenden  Synapsen  gleichen  Gewichtes  empfängt  (3), 
Eingaben von hemmenden Synapsen empfängt, die die Aktivierung des Neurons verhindern (4) und 
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dann  aktiviert  wird,  wenn  die  Summe  der  erregenden  Eingaben  innerhalb  eines  bestimmten 
Zeitquantums den Schwellenwert des Neurons überschreitet sowie keine hemmende Synapse aktiv 
ist (5) (Nauck et al. 1994). Der meistgenutzte Typ neuronaler Modelle  ist der sog. Backpropagation‐
Algorithmus.  Der  Begriff  Backpropagation  beschreibt  die  Rückverfolgung  eines  Fehlers,  d.h.  der 
Abweichung zwischen dem Ausgabemuster und einer Vorgabe, durch das Netzwerk hindurch. Dabei 
wird  der  Fehler  jeder  Ausgabeeinheit  ermittelt  und  rückwärts  in  Richtung  der  Eingabeschicht 
propagiert, wodurch die Einheiten  in der Lage sind,  ihre eigenen Fehler zu bestimmen  (Ertel 2008, 
Nauck  et  al.  1994). Das  Backpropagation‐Netz  kann  über mehr  als  zwei  Schichten  von Neuronen 
verfügen, wobei zwischen der Eingabe‐ und der Ausgabeschicht mindestens eine verdeckte Schicht 
von Neuronen  liegt. Das Verwenden von mindestens einer verdeckten Schicht erlaubt das Erlernen 
von nichtlinearen Abbildungen (Ertel 2008). Die Gewichte werden im Backpropagation‐Netz in einem 
Trainingsverfahren  angepasst,  um  den  Fehler  zwischen Ausgabewerten  und  Zielausgabewerten  zu 
minimieren. Das Training wird beendet, wenn das Modell „konvergiert“, d.h. wenn die Änderung im 
Betrag des mittleren quadratischen Fehlers zwischen einer Epoche bzw.  Iteration und der nächsten 
innerhalb eines Toleranzbereiches  liegt  (Ertel 2008, Demuth et al. 2007, Callan 2003, Nauck et al. 
1994). 
In den  letzten  Jahrzehnten wurden Neuronale Netze verstärkt  für atmosphärische Fragestellungen 
eingesetzt  und  u.a.  zur  Prognose  von  Luftschadstoffkonzentrationen  entwickelt.  Dabei  findet  ein 
„Training“ des Netzes mit historischen Daten der Schadstoffkonzentration  sowie meteorologischen 
und anderen Einflussgrößen (z.B. Wochentag) statt, mit dem Ziel, einen möglichst hohen Anteil der 
zeitlichen  Konzentrationsvariabilität  zu  erklären.  Als  meteorologische  Einflussgrößen  werden  zur 
Prognose der PM10‐Konzentrationen  insbesondere die Windgeschwindigkeit und Windrichtung, die 
Niederschlagsintensität  und  –dauer,  Temperatur,  Wolkenbedeckungsgrad,  Mischungsschichthöhe 
bzw.  Höhe  der  atmosphärischen  Grenzschicht  sowie  Luftdruck  verwendet  (Fernando  et  al.  2012, 
Klingner u. Sähn 2008, Hooyberghs et al. 2005). Ein wesentlicher Vorteil Neuronaler Netze gegenüber 
der linearen Regression liegt darin, dass nichtlineare Effekte bzw. „Sättigungseffekte“, die z.B. in der 
Folge bestimmter Witterungsereignisse auftreten, durch Neuronale Netze „erlernt“ werden können, 
während  die multiple  lineare  Regression  keine  Flexibilität  bietet  und  keine  Abweichung  von  den 
linearen  Trendfunktionen  der  einzelnen  Prädiktoren  erlaubt  (Klingner  u.  Sähn  2008,  Grivas  u. 
Chaloulakou  2006).  Der  nichtlineare  Zusammenhang  zwischen  der Windgeschwindigkeit  und  der 
PM10‐Konzentration  wurde  in  Kapitel  6.2.3  diskutiert.  Um  Aussagen  über  die  Performanz  eines 
linearen  sowie  eines  nichtlinearen Modellansatzes  treffen  zu  können, wurde  sowohl  ein  lineares 
Regressionsmodell  als  auch ein Neuronales Netz mit dem  Ziel  geschaffen, die  gemessenen PM10‐
Tagesmittelwerte in Abhängigkeit von den zeitlichen Einflussgrößen zu reproduzieren. 
Innerhalb  eines  multiplen  linearen  Regressionsmodells  wurden  die  besten  Ergebnisse  erzielt, 
nachdem die PM10‐Werte beider Stationen  logarithmisch transformiert wurden. Hierbei wurde der 
gleiche  Datensatz  verwendet  wie  in  den  vorangegangenen  Analysen  (Kapitel  6.2).  Das  höchste 
multiple  Bestimmtheitsmaß  bei  höchster  Signifikanz  (p<0,01)  wurde  für  die  Station  AABU  unter 
Einbeziehung der Parameter Luftdruck (+), Niederschlagssumme (‐), Anzahl von Tagen ohne Nieder‐
schlag  (+), Windgeschwindigkeit  (‐),  u‐Wind  (+),  v‐Wind  (‐),  Globalstrahlung  (‐),  u‐Wind  (d‐1)  (‐), 
Temperaturminimum  (d‐1)  (‐),  direkte  Einstrahlung  (d‐1)  (+),  PM10 AABU  (d‐1)  (+)  und Monat  (‐) 
verzeichnet (Tabelle 6.3.1). Am Standort VACW verändert sich gegenüber AABU die Kombination von 
Prädiktoren  im  optimalen  multiplen  Regressionsmodell  dahingehend,  dass  die  Parameter 
Temperaturmaximum  (+)  und  ‐minimum  (‐),  Luftdruck  (d‐1)  (‐),  relative  Luftfeuchte  (d‐1)  (‐), 
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Sonnenstunden  (+)  und  PM10  VACW  (d‐1)  (+)  hinzu  kommen,  während  die  Größen  Tage  ohne 
Niederschlag, direkte Einstrahlung (d‐1) und PM10 AABU (d‐1) im Modell keine Signifikanz aufweisen 
(Tabelle 6.3.1).  
Tabelle 6.3.1: Parameter des multiplen linearen Regressionsmodells AABU, VACW 
AABU (ln(PM10))  VACW (ln(PM10)) 
PP (+)  Rad_Global (‐)  PP (+)  Rad_Global (‐) 
RR (‐)  U (d‐1) (‐)  RR (‐)  PP (d‐1) (‐) 
Tage_RR_0 (+)  TT_min (d‐1) (‐)   FF (‐)  UU (d‐1) (‐) 
FF (‐)  Rad_direkt (d‐1) (+)  U (+)  U (d‐1) (‐) 
U (+)  PM10_AABU (d‐1) (+)  V (‐)  TT_min (d‐1) (‐) 
V (‐)  Monat (‐)  TT_max (+)  PM10_VACW (d‐1) (+) 
  TT_min (‐)  Monat (‐) 
Sonnenstunden (+)   
 
Der  PM10‐Tageswert  des  vorangegangenen  Tages  zeigt  an  beiden  Punkten  eine  deutlich  positive 
Korrelation, d.h. es ist eine starke zeitliche Autokorrelation der PM10‐Tageswerte auch im multiplen 
Regressionsmodell ersichtlich. 
 
Das Neuronale Netz wurde mit dem „Neural Network Fitting Tool“  innerhalb der „Neural Network 
Toolbox“ von MATLAB (Beale et al. 2012, Demuth et al. 2007) generiert. Die Struktur des Neuronalen 
Netzes  beinhaltet  eine  verborgene  Schicht  zwischen  der  Eingabematrix  und  der  Ausgabeschicht 
(Demuth et al. 2007).  
Die Anzahl von 15 verborgenen Neuronen (AABU und VACW) wurde iterativ bestimmt, um die beste 
Übereinstimmung von Modell und Messwerten zu erzielen. Der Datensatz wurde aufgeteilt  in 75 % 
„Trainingsdaten“, d.h.  jene Werte, die  in die Optimierung des Neuronalen Netzes direkt eingehen, 
15 %  „Validierungsdaten“,  die  bei  der Generalisierung  des Modells  eine  Kontrollfunktion  ausüben 
und  ebenfalls  in  die  Optimierung  eingehen  sowie  10 %  „Testdaten“.  Letztere  haben  auf  die 
Generierung des Modells keinen Einfluss und werden verwendet, um die Qualität des Modells auch 
für Tage zu testen, die nicht in das Modelltraining eingingen. Die Generierung des optimalen Modells 
fand durch  iteratives Training so  lange statt, bis für die Gesamtgröße des Datensatzes  (1591 Tage), 
inkl.  der  Testdaten  eine  höchstmögliche Übereinstimmung  erzielt wurde. Die  einzelnen  Trainings‐
schritte  des  Modells  erfolgten  unter  Verwendung  des  „Levenberg‐Marquardt“  Backpropagation 
Algorithmus, bei dem das Training beendet wird,  sobald der quadratische Fehler des Validierungs‐
datensatzes ansteigt. Der  „Levenberg‐Marquardt“ Algorithmus  zeichnet  sich durch eine vergleichs‐
weise  hohe  Konvergenzgeschwindigkeit  bzw.  einen  geringen  Zeitaufwand  zum  Erreichen  eines 
minimalen quadratischen Fehlers aus (Beale et al. 2012, Demuth et al. 2007). Eingangsvariablen des 
Neuronalen  Netzes waren  die  27  in  Tabelle  6.2.1.1  aufgeführten  Parameter,  sowie  die  Variablen 
Monat  und  Wochentag,  über  die  die  Einflüsse  des  Jahres‐  und  des  Wochenganges  der  PM10‐
Konzentration (siehe Abb. 6.1.1)  im Modell abgebildet wurden. Somit gehen  in das Neuronale Netz 
deutlich mehr Variablen ein als in die multiple lineare Regression. 
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6.4  Validierung des linearen und des nicht‐linearen Modells 
Das Bestimmtheitsmaß für die Korrelation von gemessenen und mittels multipler linearer Regression 
modellierten PM10‐Tageswerten liegt an der Station AABU bei 0,56 und an der Station VACW bei 0,5. 
Die Werte  des  RMSE  betragen  7,7 µg/m³  (40 %  des Mittelwertes  aller Messwerte)  (AABU)  bzw. 
10 µg/m³ (32 % des Mittels) (VACW), während der Willmott‐Index (dr) Werte von 0,69 (AABU) bzw. 
0,66  (VACW) erreicht.  Insgesamt  ist damit eine befriedigende Übereinstimmung von Messung und 
Modell  erkennbar.  Die  Abbildungen  6.4.1  und  6.4.2  zeigen  die  Gegenüberstellung  von  PM10‐
Messwerten  und  modellierten  Konzentrationen  an  beiden  Standorten  auf  Basis  der  multiplen 
linearen Regression (Abb. 6.4.1) sowie des Neuronalen Netzes (Abb. 6.4.2). 
 
Abb. 6.4.1: Validierung des multiplen Regressionsmodells an den Stationen AABU (a) und VACW (b). 
Im neuronalen Netz wird jeweils ein R² von 0,75 (AABU) und 0,68 (VACW) erreicht. Der RMSE beträgt 
an der Station AABU 5,8 µg/m³ (30,3 %) und an der Station VACW 7,9 µg/m³ (25,2 %). Die Werte des 
Willmott‐Index (dr) liegen jeweils bei 0,73 (AABU) und 0,72 (VACW). Somit ist beim Neuronalen Netz 
eine  im Verhältnis  zum Regressionsmodell deutlich geringere Streuung bzw. Abweichung  zwischen 
modellierten und gemessenen PM10‐Werten erkennbar (Abb. 6.4.2). 
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Abb. 6.4.2: Validierung des Neuronalen Netzes an den Stationen AABU (a) und VACW (b). 
Anhand  von  Abb.  6.4.2 wird  deutlich,  dass  das Neuronale Netz  insbesondere  auch  an  Tagen mit 
hohen  PM10‐Konzentrationen  (>50 µg/m³)  in  der  Lage  ist,  diese  besser  zu  reproduzieren  als  die 
lineare  Regression.  Die  urbanen  PM10‐Konzentrationen  zeigen  generell  eine  stark  nicht‐lineare 
Abhängigkeit  von Verkehrsemissionen und meteorologischen Einflüssen, die durch ein Neuronales 
Netz  allgemein  besser  reproduziert werden  kann  als  durch  ein  lineares Modell  (Kukkonen  et  al. 
2003).  Für  die  Prognose  der  PM10‐Konzentrationen  weist  ein  Neuronales  Netz  damit  bessere 
Voraussetzungen auf als lineare Modelle (Perez u. Reyes 2006, Grivas u. Chaloulakou 2006). 
Der  dominierende  Einfluss meteorologischer  Parameter  auf  die  Höhe  der  PM10‐Konzentrationen 
wird  daran  ersichtlich,  dass  bei  der Modellierung  mit  einem  Neuronalen  Netz  ohne  die  PM10‐
Konzentration  des  Vortages  sowie  ohne  die  Prädiktoren Wochentag  und Monat  die  Gegenüber‐
stellung von modellierten zu gemessenen Werten an beiden Stationen noch ein Bestimmtheitsmaß 
>0,5 erzielt, d.h. dass mehr als die Hälfte der PM10‐Konzentrationsvariabilität allein durch meteo‐
rologische Einflüsse, ohne Berücksichtigung von Wochen‐ und Jahresgang erklärt werden kann. 
Abb.  6.4.3  und  6.4.4  zeigen  die Übereinstimmung  von Modellwerten  des Neuronalen Netzes  und 
Messwerten nach Jahreszeiten differenziert für beide Messstationen. Es ergeben sich hierbei unter‐
schiedliche Bestimmtheitsmaße. Für die Station AABU  (Abb. 6.4.3) beträgt  im Frühjahr  (MAM) und 
Winter  (DJF) bei höchsten gemessenen PM10‐Maximalwerten das R² 0,82 bzw. 0,71, während das 
Bestimmtheitsmaß bei niedrigeren Konzentrationen  im Herbst (SON) nur 0,62 und  im Sommer (JJA) 
0,6 beträgt. An der Station VACW  (Abb. 6.4.4) verhält es  sich ähnlich, mit höchstem R²  im Winter 
(0,73) und  Frühjahr  (0,69) gegenüber niedrigeren Werten  im Herbst  (0,61) und  Sommer  (0,55).  In 
allen Jahreszeiten wird eine gute Modellperformanz auch daran ersichtlich, dass nur an vereinzelten 
Tagen die Modellwerte  außerhalb der  Spannweite Messung*0,5 bis Messung*2  liegen  (Abb. 6.4.3 
und 6.4.4). 
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Abb. 6.4.3:  Jahreszeitenabhängige Streudiagramme von Messung und Neuronalem Netz, Station AABU. Unter‐
brochene Linien: 2:1 bzw. 1:2‐Verhältnis, durchgezogene Linie: 1:1‐Verhältnis Modell zu Messung. 
 
Abb. 6.4.4: Jahreszeitenabhängige Streudiagramme von Messung und Neuronalem Netz, Station VACW. 
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Im Zeitraum 2007 bis 2011 (Trainingsdatensatz, 1591 Tage) wurden an der Station VACW insgesamt 
136 Tage mit PM10‐Mittelwerten >50 µg/m³ (Überschreitungstage) verzeichnet. Von den durch das 
Neuronale Netz prognostizierten 119 Überschreitungstagen stimmen 82 Tage mit den gemessenen 
Überschreitungstagen überein.  In Abb. 6.4.5 und 6.4.6 sind die zeitlichen Verläufe von gemessenen 
und modellierten PM10‐Konzentrationen als Monatsmittel im Untersuchungszeitraum 2007 bis 2011 
für beide Stationen dargestellt. Bei der Betrachtung der Monatsmittelwerte der Jahre 2007 bis 2011 
fällt im Gegensatz zu Tageswerten eine größere Ähnlichkeit der Performanz beider Modelle auf, mit 
besseren Ergebnissen  für die Station AABU als  für VACW. Bestimmtheitsmaß, RMSE und Willmott‐
Index  liegen  für  die  Monatsmittel  bei  0,92,  1,9 µg/m³  und  0,82  (Regression  AABU)  bzw.  0,9, 
1,6 µg/m³ und 0,84 (Neuronales Netz AABU) sowie bei 0,78, 2,9 µg/m³ und 0,73 (Regression VACW) 
bzw. 0,79, 2,4 µg/m³ und 0,77  (Neuronales Netz VACW). Die  im Vergleich  zu Tageswerten bessere 
Performanz  beider Modelle  auf Monatsbasis  kann  dahingehend  interpretiert werden,  dass  keine 
systematische  Abweichung  (Bias)  der  modellierten  Tageswerte  von  den  Messwerten  vorliegt, 
sondern ein unsystematischer Fehler, d.h. eine zufällige Streuung der Modellwerte um den „wahren“ 
Wert auftritt, die bei einer zeitlichen „Glättung“ auf Monatsbasis zu einer hohen Übereinstimmung 
mit den gemessenen Monatsmittelwerten führt (Abb. 6.4.5 und 6.4.6). 
 
Abb. 6.4.5: Gemessene und modellierte PM10‐Monatsmittel im Zeitraum 2007 bis 2011 (AABU). 
 
Abb. 6.4.6: Gemessene und modellierte PM10‐Monatsmittel im Zeitraum 2007 bis 2011 (VACW). 
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Obwohl die Performanz beider Modelle auf Basis von Monatsmittelwerten für den Gesamtzeitraum 
2007  bis  2011  relativ  geringe  Unterschiede  zeigt,  ist  vor  allem  in  den  Monaten  mit  erhöhten 
mittleren PM10‐Konzentrationen  (z.B. April 2009, Februar‐März 2010, Dezember 2010, März 2011, 
November 2011)  für VACW eine bessere Übereinstimmung des Neuronalen Netzes zu beobachten, 
während die multiple  lineare Regression die Mittelwerte dieser Monate  z.T. deutlich unterschätzt. 
Tabelle  6.4.1  fasst  die  statistischen  Kenngrößen  von Messungen  und  modellierten  PM10‐Tages‐
werten für den Trainingszeitraum von 1591 Tagen zusammen. 
Tabelle 6.4.1: Statistische Kenngrößen beider Modelle an den Stationen AABU und VACW (Tageswerte). 
  Mittel Median Max Min Std 
AABU Messung  19  16 111,3 4 11,4 
AABU Regression 18  16,8 89 5,6 7,9 
AABU Neuronales Netz  18,7 16,8 106,1 3,4 9,8 
VACW Messung  31,5 29 123 6 14,1 
VACW Regression 30,2 29,1 103,5 10,3 9,6 
VACW Neuronales Netz  31,9 30,2 92,4 6,8 12,1 
 
Anhand  der  Parameter  Mittelwert,  Minimum  (Min),  Standardabweichung  (Std)  sowie  Maximum 
(Max)  (AABU) wird erneut die bessere Performanz des Neuronalen Netzes  im gesamten Trainings‐
zeitraum ersichtlich, da diese statistischen Kenngrößen näher an denen der Messungen  liegen. Der 
absolut höchste modellierte PM10‐Tageswert der Station VACW liegt zwar im Falle des Regressions‐
modells mit  103,5 µg/m³  näher  am Maximum  der Messwerte  (123 µg/m³)  als  das Maximum  des 
Neuronalen Netzes (92,4 µg/m³), allerdings wurde dargelegt, dass an beiden Stationen hohe PM10‐
Werte vom Neuronalen Netz  insgesamt deutlich besser  reproduziert werden als vom Regressions‐
modell (vgl. Abb. 6.4.1 und 6.4.2). 
Insgesamt  konnte  gezeigt werden, dass die nicht‐lineare Modellierung  auf Basis meteorologischer 
Einflüsse gegenüber  linearen Methoden deutlich besser geeignet  ist, um die  täglichen Variationen 
der urbanen und  suburbanen PM10‐Konzentrationen  zu  reproduzieren. Es wird erwartet, dass das 
auf  Basis  gemessener  meteorologischer  Größen  erzeugte  Modellprinzip  auch  zur  operationellen 
Prognose  der  täglichen  PM10‐Konzentrationen  verwendet  werden  kann  (vgl.  Hooyberghs  et  al. 
2005). Es wird davon ausgegangen, dass die  im Modell verwendeten meteorologischen Parameter 
routinemäßig  als  Ausgabegrößen  numerischer Wettervorhersagemodelle  verfügbar  sind,  und  ggf. 
durch weitere Größen, die im Rahmen der Untersuchung nicht als Messwerte zur Verfügung standen 
(z.B. Mischungsschichthöhe) ergänzt werden  können. Hierbei wird erwartet, dass bei Verwendung 
modellierter meteorologischer Parameter ein erneutes Training des Neuronalen Netzes erforderlich 
ist, um optimale Modellperformanz zu erzielen. 
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6.5  Entwicklung der Feinstaubkonzentrationen im Zuge des anthropogenen Klimawandels  
Als  Folge  des  anthropogenen  Klimawandels  wird  für  Mitteleuropa  ein  Anstieg  der  Mittel‐
temperaturen in den Sommermonaten in Verbindung mit einer Abnahme der sommerlichen Nieder‐
schlagssumme  erwartet  (Christensen  et  al.  2007).  Simulationen  eines  Chemie‐Transport‐Modells 
welches durch ein  regionales Klimamodell angetrieben wurde,  zeigen einen  sommerlichen Anstieg 
der  bodennahen  Ozon‐Konzentrationen  in  Europa  im  Zuge  des  erwarteten  anthropogenen 
Klimawandels  (Langner  et  al.  2005),  was  vor  allem  auf  höhere  Sommertemperaturen  und  einen 
Rückgang der Bewölkung und damit höhere photochemische Ozonbildung zurückgeführt wird (Mues 
et  al.  2012).  Im  Falle  von  Feinstaub  zeigt  sich  ein  weniger  konsistentes  Bild  mit  größeren 
Unsicherheiten, was  auf  die  komplexe  chemische  Zusammensetzung  atmosphärischer  Partikel  zu‐
rückgeführt werden kann (Mues et al. 2012, Tai et al. 2010). Bei einer Abschätzung der Veränderung 
atmosphärischer Feinstaubkonzentrationen durch den anthropogenen Klimawandel müssen die ver‐
schiedenen  chemischen  Bestandteile  der  Partikelmasse  im  Einzelnen  betrachtet  werden,  da 
bestimmte  Klimaelemente  unterschiedliche  Wirkungen  auf  die  verschiedenen  PM‐Bestandteile 
zeigen  (Tai  et  al.  2010).  Ammoniumnitrat  (NH4NO3)  verdampft  bei  steigenden  Temperaturen, 
während  Sulfat  (SO4
2‐)  aufgrund  höherer  SO2‐Oxidationsraten  eine  positive  Korrelation  mit  der 
Lufttemperatur  zeigt  (Tai  et  al.  2010,  Jacob  u.  Winner  2009,  Seinfeld  u.  Pandis  1998).  Eine 
Veränderung  der  relativen  Luftfeuchte wirkt  sich  ebenfalls  unterschiedlich  auf  die  verschiedenen 
chemischen  Inhaltsstoffe  aus  (Tai  et  al.  2010).  Eine  Abnahme  der  Niederschläge,  wovon  für 
Mitteleuropa in den Sommermonaten im Laufe des 21. Jahrhunderts ausgegangen wird (Christensen 
et  al.  2007),  lässt  einen  Anstieg  der  Feinstaubkonzentrationen  infolge  reduzierter  Deposition 
erwarten (vgl. Kapitel 6.2). 
Der ungewöhnlich heiße, trockene Sommer im Jahre 2003 wird oft als Beispiel für extreme Sommer 
betrachtet,  von  denen  eine  Zunahme  ihrer  Häufigkeit  bis  Ende  des  21.  Jahrhunderts  in  Europa 
erwartet wird (Mues et al. 2012, Vautard et al. 2007). Die PM10‐Werte lagen im Mittel verschiedener 
europäischer Stationen im Sommer 2003 um 1‐10 µg/m³ über dem 5‐Jahresmittel der Sommer 2003 
bis  2007  (Mues  et  al.  2012).  Im  Folgenden  sollen  deshalb  die  lufthygienischen  Verhältnisse  im 
Sommer 2003 anhand der  Station Aachen‐Burtscheid analysiert und Aussagen über eine mögliche 
Zunahme  der  PM10‐Konzentrationen  infolge  veränderter  sommerlicher  Witterungsbedingungen 
anhand dieses Beispiels getroffen werden. Tabelle 6.5.1 zeigt die PM10‐Konzentrationen im Sommer 
(JJA) 2003, die mittleren sommerlichen  (JJA) PM10‐Konzentrationen der  Jahre 2004 bis 2011 sowie 
die Mittelwerte der meteorologischen Größen Windgeschwindigkeit (FF), u‐ und v‐Windkomponente 
(U,  V),  Luftdruck  (PP),  relative  Feuchte  (UU),  Niederschlagssumme  der  Sommermonate  (RR_JJA), 
Anteil  trockener  Tage  (D_RR0),  Tagesmittel  der  Lufttemperatur  (TT_mit),  tägliches  Temperatur‐
maximum  und  –minimum  (TT_max,  TT_min),  tägliche  Sonnenscheindauer  (S_d),  Strahlungsbilanz‐
summe  (Rad_sum),  Globalstrahlung  (Rad_glob)  und  direkte  Einstrahlung  (Rad_dir)  für  beide 
Perioden. Datengrundlage sind die Messwerte der Station AABU (Datenquelle: LANUV NRW 2012d) 
sowie der Station Aachen‐Hörn (Datenquelle: Schneider u. Ketzler 2009‐2011). 
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Tabelle 6.5.1: PM10‐Konzentrationen und meteorologische Verhältnisse im Sommer 2003 sowie 2004 bis 2011 
(Datenquellen: LANUV NRW 2012d, Schneider u. Ketzler 2009‐2011). 
  PM10 
AABU 
(µg/m³) 
FF 
AABU 
(m/s) 
U  
AABU 
(m/s) 
V
AABU 
(m/s) 
PP 
AABU 
(hPa)  
UU 
AABU  
(%) 
RR_JJA 
AABU 
(mm)  
D_RR0  
AABU  
(%)  
JJA 2003  23,1  2 1,1  0,3 993,7 69,2 125,8  67,4 
JJA 2004‐2011  16,9  2,6  1,5  0,9 992,3 75,9 238,2  49,9 
  TT_mit 
AABU 
(°C) 
TT_mit 
Hörn 
(°C) 
TT_max 
Hörn 
(°C) 
TT_min 
Hörn 
(°C) 
S_d 
Hörn  
(h) 
Rad_sum
AABU 
(kW h/m²d) 
Rad_glob 
Hörn 
(J/cm²d) 
Rad_dir
Hörn 
(J/cm²d) 
JJA 2003  19,5  20,3  25,1  14,7 6,7 4,15 1964  331,9 
JJA 2004‐2011  17,4  18  22,5  13,3 6,6 3,82 1899  834,1 
Die mittleren PM10‐Konzentrationen der Station AABU waren  in den Monaten  Juni bis August des 
Jahres  2003  um  6,2 µg/m³  gegenüber  dem Mittel  der  Sommermonate  der  Jahre  2004  bis  2011 
erhöht. Bei der Windgeschwindigkeit sowie der u‐ und v‐Windkomponente waren  in den Sommer‐
monaten 2003 geringere Werte zu verzeichnen als im Mittel der Sommermonate 2004 bis 2011, was 
auf herabgesetzten Luftaustausch hindeutet. Auch die mittlere relative Luftfeuchte sowie die Nieder‐
schlagssumme  waren  im  Sommer  2003  gegenüber  den  darauffolgenden  8  Jahren  reduziert.  Die 
mittlere  Lufttemperatur,  das mittlere  Temperaturmaximum  und  ‐minimum  sowie  der  Anteil  von 
Tagen  ohne  Niederschlag  zeigen  im  Sommer  2003  deutlich  höhere  Werte  als  im  Mittel  der 
Sommermonate  2004  bis  2011  (Tabelle  6.5.1).  Östliche  Anströmrichtungen  und  windschwache 
Situationen  traten  im Sommer 2003 deutlich häufiger auf als  in den Sommermonaten der darauf‐
folgenden 8 Jahre (Abb. 6.5.1). 
 
Abb. 6.5.1:  Verteilung  von Windgeschwindigkeit  und  –richtung  JJA  2003  (a)  und  JJA  2004‐2011  (b)  an  der 
Station AABU (Datenquelle: LANUV NRW 2012d). 
Somit  können  auf  Basis  der  Ergebnisse  von  Kapitel  6.2  die  austausch‐  und  niederschlagsarmen 
Witterungsverhältnisse  als  Ursache  für  die  vergleichsweise  hohen  PM10‐Konzentrationen  in  den 
Sommermonaten  des  Jahres  2003  an  der  urbanen  Hintergrundstation  AABU  genannt  werden. 
Hieraus  lässt  sich  unter Annahme  gleichbleibender  Emissionen  die Hypothese  steigender  Partikel‐
konzentrationen  als  Folge  der  Zunahme  antizyklonaler,  austauscharmer  und  damit  lufthygienisch 
ungünstiger Wetterlagen in den Sommermonaten grundsätzlich ableiten. 
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Eine Abschätzung der Entwicklung der PM10‐Immissionen im Zuge des anthropogenen Klimawandels 
ist  allerdings  mit  erheblichen  Unsicherheiten  verbunden,  da  eine  Reihe  z.T.  entgegengesetzt 
wirkender  Mechanismen  beachtet  werden  müssen.  Die  unterschiedlichen  Auswirkungen  eines 
Temperaturanstieges auf die  verschiedenen  chemischen Bestandteile des Aerosols wurden bereits 
diskutiert. Ein Anstieg der mittleren Sommertemperaturen wird  in Deutschland  im Zusammenhang 
mit  einem  Rückgang  der  Niederschläge  erwartet  (Jacob  et  al.  2008),  woraus  eine  Abnahme  der 
nassen Deposition von Partikeln abgeleitet werden kann  (vgl. Kapitel 6.2.2). Trockenheit und hohe 
Temperaturen begünstigen auch die Entstehung von Waldbränden (vgl. Mues et al. 2012) und damit 
ansteigende  Emissionen.  Hohe  Temperaturmaxima  gehen  allerdings  auch mit  hohen  (maximalen) 
Mischungsschichthöhen  einher  (Mues  et  al.  2012),  was  die  Verdünnung  bodennah  emittierter 
Luftschadstoffe  begünstigt.  Insbesondere  die  Konzentration  von  Sulfat  zeigt  einen  positiven  Zu‐
sammenhang  zu  hohen  Temperaturen,  und  wird  zusätzlich  verstärkt  durch  austauscharme 
Situationen mit  stagnierenden  Luftmassen,  in  denen  sowohl  Schwefeldioxid  als  auch  partikuläres 
Sulfat angereichert werden (Mues et al. 2012, Tai et al. 2010). 
Für  Nordrhein‐Westfalen  wird  auf  Basis  des  regionalen  Klimamodells  STAR  im  Verhältnis  zur 
Referenzperiode 1951‐2000 ein Anstieg der sommerlichen Mitteltemperaturen und der Temperatur‐
maxima  bei  einer  Zunahme  der  Häufigkeit  von  Sommertagen  (TT_max  ≥25°C)  und  heißen  Tagen 
(TT_max ≥30°C) bis zur Mitte des 21. Jahrhunderts (Periode 2046‐2055) prognostiziert (Spekat et al. 
2006). Bis zum Ende des 21. Jahrhunderts wird ein Anstieg des mittleren Luftdrucks um 0,6 bis 1 hPa 
und der mittleren Temperatur um 3 bis 4 K sowie eine Abnahme der Niederschläge um 10 bis 30 % in 
den Sommermonaten in Nordrhein‐Westfalen erwartet9 (Jacob et al. 2008). Auf Basis der Ergebnisse 
von  Kapitel  6.2  und  6.5  kann  im  Zuge  dieser  klimatischen  Entwicklungen  insgesamt  von  einer 
Zunahme der Häufigkeit sowie der Dauer lufthygienisch ungünstiger Perioden mit erhöhten Partikel‐
konzentrationen  in  den  Sommermonaten  ausgegangen  werden.  Die  Hypothese  setzt  allerdings 
voraus, dass die prognostizierten Veränderungen einzelner Klimaelemente mit einer Änderung der 
Wetterlagenhäufigkeitsverteilung  in den Sommermonaten einhergehen und der  im Verhältnis  zum 
langjährigen Mittel größere Anteil antizyklonaler, austauscharmer Wetterlagen, der im Sommer 2003 
beobachtet  wurde,  tatsächlich  als  repräsentativ  für  die  klimatischen  Verhältnisse  der  Zukunft 
betrachtet werden kann. 
Neben Änderungen der klimatischen Verhältnisse  im Zuge des anthropogenen Klimawandels muss 
bei der Prognose zukünftiger lufthygienischer Verhältnisse auch eine Veränderung der Emissionen in 
Betracht gezogen werden, die als wahrscheinlich anzusehen ist (Wise 2009). 
 
   
                                                            
9  Differenzen  zwischen  der  Periode  2071‐2100  und  der  Klimanormalperiode  1961‐1990  auf  Basis  des  A1B 
Szenarios, modelliert mit dem regionalen Klimamodell REMO (Jacob et al. 2008). 
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7  Räumliche Modellierung regionaler PM10‐Konzentrationen 
7.1  Das „PMlab“‐Projekt 
Das Interreg‐IV‐A‐Projekt „PMlab“10 (Laufzeit 01/2010 bis 06/2013) hatte die Zielsetzung, eine Infor‐
mationsplattform  zur  Feinstaubkonzentration  in  der  Euregio Maas‐Rhein  (EMR)  zu  schaffen.  Das 
Projekt war in mehrere Aufgabengebiete (sogenannte „Actions“) unterteilt. Action 1 beinhaltete die 
administrative Koordination durch den „Leadpartner“ des Projektes (Provincie Limburg, NL). Action 2 
und 3 umfassten den messtechnischen Bereich, wobei zum einen konsistente Korrekturfaktoren für 
die  verschiedenen  kontinuierlichen Verfahren  zur Messung der PM10‐Konzentrationen  in den  vier 
Messnetzen der EMR ermittelt und zum anderen die Konzentrationen ultrafeiner Partikel („UFP“) an 
mehreren Standorten der EMR untersucht wurden. Action 2 und 3 wurden vom „Institut Scientifique 
de  Service  Public“  (ISSeP)  in  Liège  durchgeführt. Action  4  beinhaltete  zum  einen  die  Entwicklung 
eines geostatistischen  Interpolationsverfahrens zur Erstellung  tagesaktueller Karten der PM10‐Kon‐
zentration in der EMR und zum anderen die Erfassung der Emittenten von Feinstaub und die Analyse 
von  Luftreinhalteplänen  in  der  EMR. Während  der  erste  Teil  von  Action  4  durch  das  Lehr‐  und 
Forschungsgebiet Physische Geographie und Klimatologie ausgeführt wurde, war für den zweiten Teil 
der Lehrstuhl für Wirtschaftsgeographie am Geographischen Institut der RWTH Aachen zuständig. In 
Action  5  wurde  die  Bestimmung  gesundheitsrelevanter  Inhaltsstoffe  der  PM10‐Konzentration, 
insbesondere die Analyse von Schwermetallen (z.B. Chrom in der Oxidationsstufe VI) vom „Centrum 
voor Milieukunde“ der Universität Hasselt  (B) durchgeführt.  Im  Jahr 2013  fand die  Inbetriebnahme 
einer  Informationsplattform statt, auf der stündlich aktualisierte Karten der PM10‐Konzentration  in 
Verbindung  mit  verschiedenen  lufthygienischen  und  geographischen  Informationen  dargestellt 
werden. 
 
7.2  Das Untersuchungsgebiet Euregio Maas‐Rhein 
Das Gebiet der Euregio Maas‐Rhein (EMR) umfasst mit den Teilgebieten Regio Aachen (D), Provincie 
Limburg  (NL)  (südlicher  Teil),  Provincie  Limburg  (B)  und  Province  Liège  (B)  sowie  der  deutsch‐
sprachigen Gemeinschaft  (DG), welche  administrativer Teil der Province  Liège  ist, eine  Fläche  von 
10.789 km²  (eigene  Berechnung).  Die  Einwohnerzahl  liegt  bei  ca.  3,9 Mio.  (2012)  (Euregio Maas‐
Rhein 2012). 
   
                                                            
10 Abrufbar unter: http://pmlab.eu  
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Abb. 7.2.1 zeigt die Landnutzungsverteilung in der EMR. Der Süden der EMR ist gekennzeichnet durch 
größere Waldgebiete,  während  der  Rest  der  EMR  stark  agrarisch  genutzt  wird.  Größere  urbane 
Gebiete sind die im Maastal gelegenen Städte Liège (B) und Maastricht (NL) sowie die Städte Hasselt 
und Genk  in belgisch Limburg, die Städte Aachen und Düren  (D) sowie Heerlen und Kerkrade  (NL). 
Besonders der urbane Raum Liège  fällt durch  seine großflächige Ausdehnung auf  (Abb. 7.2.1). Der 
Großraum  bzw.  das  Arrondissement  Liège  hat  eine  Einwohnerzahl  von  insgesamt  etwa  600.000 
(Eurostat 2013), womit Liège die größte Stadt in der EMR ist. In den beiden belgischen Provinzen fällt 
die starke Zersiedelung auf, mit vielen, nicht‐zusammenhängenden Siedlungsflächen, die vorwiegend 
von landwirtschaftlichen Nutzflächen umgeben sind. 
 
Abb. 7.2.1:  Landnutzung  (CORINE  Land  Cover  2006,  EEA  1995)  in  der  Euregio Maas‐Rhein.  Koordinaten‐
system: ETRS 1989 LAEA. 
Das Relief der EMR (Abb. 7.2.2) ist durch Höhenunterschiede von über 600 m gekennzeichnet, wobei 
im Süden der EMR (Eifel, Ardennen) die größten Höhen erreicht werden. Der höchste Punkt der EMR 
befindet sich im Hohen Venn (Botrange (B), 690 m ü.NN). Der Mittelgebirgsrand verläuft von Nordost 
nach Südwest durch die gesamte EMR hindurch und markiert eine Grenze der Flächennutzung, da 
größere  zusammenhängende  Waldgebiete  in  der  Euregio  vorwiegend  im  Mittelgebirgsraum 
auftreten (Abb. 7.2.1). 
7   Räumliche Modellierung regionaler PM10‐Konzentrationen 
115 
 
Abb. 7.2.2:  Digitales  Geländemodell  der  EMR  (ASTER  GDEM  2,  ASTER  GDEM  Validation  Team  2011). 
Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
Der Norden weist Höhen zwischen 0 und 100 m ü.NN auf, wobei sich die niedrigsten Gebiete entlang 
der Maas  zwischen Maaseik und Roermond  (NL) befinden. Bereiche unterhalb des Meeresspiegels 
finden sich  innerhalb der EMR nur  in den Braunkohlentagebauen  Inden und Hambach. Die größten 
Städte in der EMR (Liège, Maastricht, Aachen) befinden sich in Tallagen. 
Die räumliche Lage der Luftmessstationen in der Euregio Maas‐Rhein, die im Untersuchungszeitraum 
2008 bis 2010 in Betrieb waren, ist in Abb. 7.2.3 dargestellt. 
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Abb. 7.2.3:  Luftmessstationen  in  der  EMR  im  Zeitraum  2008  bis  2010  (Landnutzung  wie  in  Abb.  7.2.1). 
Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
In  der  Euregio Maas‐Rhein  befanden  sich  im Untersuchungszeitraum  2008  bis  2010  insgesamt  23 
Luftmessstationen11 zur kontinuierlichen Messung der Feinstaubkonzentration im Einsatz (siehe Abb. 
7.2.3), von denen 5 Stationen nicht über den Gesamtzeitraum der 3 Jahre aktiv waren. Tabelle 7.2.1 
fasst die PM10‐Jahresmittelwerte der Stationen  im Zeitraum 2008‐2010, gemittelt aus Tageswerten 
(Datenquellen: LANUV NRW 2012d, IRCELINE 2011, RIVM 2012, Provincie Limburg 2011) zusammen. 
 
   
                                                            
11 Die belgische Station „Vielsalm“ befindet sich etwa einen Kilometer außerhalb der administrativen Grenzen 
der EMR, wurde aber aufgrund ihres für die räumliche Modellierung wichtigen Charakters als zweite ländliche 
Hintergrundstation  neben  der  Station  „Simmerath  (Eifel)“  in  die  Untersuchungen  und Modellierungen mit 
einbezogen. 
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Tabelle 7.2.1: PM10‐Jahresmittelwerte (µg/m³) an 23 Stationen in der EMR 2008‐201012 
Stationscode 
(Messnetz) 
Europäischer 
Stationscode 
Ort  Land  2008  2009  2010  2008‐
201013 
AABU  DENW094  Aachen‐Burtscheid  D  16,7  19,4  20,2  18,8 
VACW  DENW207  Aachen‐Wilhelmstr.  D  30,6  32,2  31,7  31,5 
VDNS  DENW258  Düren  D    27,9     
NIZI  DENW074  Niederzier  D  25,7  25,9  29,5  27,0 
INLA  DENW275  Inden‐Lamersdorf  D    26,1     
EIFE  DENW064  Simmerath (Eifel)  D  13,1  9,9  13,6  12,7 
43R240  BETR240  Engis  B  34,0  24,8  24,7  27,9 
43N066  BETN066  Eupen  B  25,3  24,9    25,4 
43N085  BETN085  Vielsalm  B  15,2  14,5  14,9  14,8 
43R223  BETR223  Jemeppe‐sur‐Meuse  B  32,9  24,3  25,9  27,7 
43H201  BETH201  Liège‐St‐Nicolas  B  40,7  38,7  32,7  37,4 
43R201  BETR201  Liège‐Congrès  B  29,0  24,0  23,8  25,4 
43R222  BETR222  Liège‐ISSeP  B    34,3  30,6  32,9 
43R221  BETR221  Liège‐Herstal  B  38,7  47,3  35,6  40,8 
43M204  BETM204  Angleur  B  24,3  21,8  21,6  22,5 
42N045  BETN045  Hasselt  B  25,6  23,6  23,9  24,4 
40GK06  BELGK06  Diepenbeek  B    27,5  27,5  27,5 
40GK09  BELGK09  Genk  B  21,0  24,4  26,0  24,0 
Nr. 4  Nicht vorhanden  Maastricht  NL  28,7  29,6  29,7  29,3 
RIVM133  NL00133  Wijnandsrade  NL  16,7  22,0  24,4  21,1 
RIVM137  NL00137  Heerlen‐Deken  NL  23,3  25,9  25,9  25,0 
RIVM136  NL00136  Heerlen‐Looierstraat  NL  25,6  26,8  26,4  26,3 
Nr. 3  Nicht vorhanden  Geleen  NL  25,7  25,9  26,5  26,0 
Im  Zeitraum  2008‐2010  lag  die  Spannweite  der  PM10‐Mittelwerte  bei  28,1 µg/m³,  wobei  die 
niedrigsten Werte an der Waldstation „Simmerath (Eifel)“ (12,7 µg/m³) sowie am Standort „Vielsalm“ 
in  den  Ardennen  (14,8 µg/m³)  verzeichnet  wurden,  während  der  höchste  PM10‐Mittelwert 
(40,8 µg/m³)  an  einem  industriell  geprägten  Standort  im  Maastal  nördlich  von  Liège  (Herstal) 
gemessen wurde. An diesem Standort, wie auch an der stark belasteten Station Liège‐St‐Nicolas sind 
besonders starke Variationen zwischen den 3 Jahren festzustellen (Tab. 7.2.2). Überschreitungen der 
nach  EU‐Richtlinie  maximal  erlaubten  35 Tage  mit  Tagesmittelwerten  >50 µg/m³  wurden  am 
Standort  „Liège‐Herstal“  in  den  Jahren  2009,  2010  und  2011  verzeichnet.  Grenzwertüber‐
schreitungen traten auch am Standort „Liège‐ISSeP“ (2010, 2011), Engis (2008, 2011), Jemeppe‐sur‐
Meuse (2008, 2011), St‐Nicolas (2010, 2011) und Aachen‐Wilhelmstraße (2009) auf. 
                                                            
12  Die  Berechnung  der  PM10‐Jahresmittelwerte  erfolgte  auf  Basis  von  kontinuierlich  gemessenen  PM10‐
Tagesmittelwerten, die von den für die Messnetze der Teilgebiete verantwortlichen Institutionen zur Verfügung 
gestellt wurden  (LANUV NRW  (D),  IRCELINE  (B), RIVM  (NL) und  Provincie  Limburg  (NL); Datenquellen  siehe 
S. 116). 
13 An den Stationen Eupen, Liège‐ISSeP und Diepenbeek beträgt der Mittelungszeitraum weniger als 3 Jahre. 
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7.3  Theoretische Grundlage für die regionale PM10‐Modellierung 
Die wissenschaftliche Grundlage  für die geostatistische Modellierung der PM10‐Konzentrationen  in 
der  EMR  ist  das  „RIO“‐Interpolationsmodell, welches  zur  räumlichen  Interpolation der  Schadstoff‐
konzentrationen  (O3, PM10 und NO2)  in Belgien entwickelt wurde (Janssen et al. 2008). Das Modell 
lässt  sich  als  „detrended“  Kriging‐Verfahren  beschreiben,  welches  den  lokalen  Charakter  der 
Luftschadstoffkonzentration vor der Interpolation auf Basis von Landnutzungsdaten entfernt. Auf der 
Grundlage  von  „CORINE  land  cover 2000“  (CLC) Daten  (EEA 1995) wird ein  Landnutzungsindikator 
entwickelt, der  für das Umfeld einer Messstation den  lokalen Anteil der Konzentration beschreibt. 
Dieser  lokale Anteil wird  in einer „detrending“‐Prozedur von der Gesamtkonzentration entfernt, so 
dass  räumliche  Homogenität  der  Messwerte  erzielt  wird,  als  Voraussetzung  für  die  Kriging‐
Interpolation. Für  jeden Luftschadstoff wird der  Indikator  individuell entwickelt mit dem Ziel, einen 
möglichst  hohen  Anteil  der  räumlichen  Konzentrationsvarianz  zu  erklären  (Janssen  et  al.  2008). 
Nachdem der  lokale Anteil der Konzentration entfernt  ist, findet eine Interpolation mittels Ordinary 
Kriging statt. Abschließend wird der lokale Anteil für jede Zelle des Interpolationsrasters hinzugefügt. 
Das  Verfahren  produziert  für  Belgien  auf  Grundlage  kontinuierlicher  Messstationen  stündliche 
Echtzeitkarten der Luftqualität mit einer räumlichen Auflösung von 4x4 km², welche sowohl regionale 
räumliche Gradienten der Konzentration abbilden, als auch den  lokalen Einfluss auf die Luftqualität 
berücksichtigen  (Janssen et al. 2008). Zur Bestimmung des  Landnutzungsindikators  (Beta) wird ein 
Radius  von  2 km  um  jede Messstation  festgelegt,  in  dem  alle  CLC‐Pixel  (Auflösung:  100x100 m) 
gezählt  und  11  RIO‐Klassen  zugeordnet  werden,  wodurch  ein  Histogramm  der  Landnutzungs‐
verteilung  im Umfeld  der  Stationen  entsteht. Die Generalisierung  von  44  CLC‐Klassen  zu  11  RIO‐
Klassen dient der Reduzierung der Freiheitsgrade  (Janssen et al. 2008).  In Tabelle 7.3.1 sind die 11 
RIO‐Klassen mit den in ihnen zusammengefassten CLC‐Klassen aufgeführt. 
Tabelle 7.3.1: RIO‐Landnutzungsklassifikation (Janssen et al. 2008) 
RIO‐Klasse  Erläuterung  CLC‐Klasse(n) 
1  Flächen durchgängig städtischer Prägung 1
2  Flächen nicht‐durchgängig städtischer Prägung, 
Städtische Grünflächen, Sport‐ und Freizeitanlagen 
2, 10, 11 
3  Industrie‐ und Gewerbeflächen 3
4  Straßen und Eisenbahn 4
5  Hafengebiete  5
6  Flughäfen  6
7  Abbauflächen, Deponien und Abraumhalden, Baustellen 7‐9 
8  Ackerland  12‐14 
9  Landwirtschaftliche Nutzflächen 15‐22 
10  Wald und semi‐natürliche Flächen 23‐34 
11  Feuchtgebiete und Wasserflächen 35‐44 
 
Der Beta‐Wert wird berechnet,  indem die Anzahl der Pixel einer bestimmten RIO‐Klasse  innerhalb 
des  2 km‐Radius mit  dem Gewicht  der  Klasse,  dem  sogenannten  „ai‐Wert“ multipliziert wird. Die 
gewichtete Summe der 100x100 m² großen Landnutzungspixel wird durch die Summe aller Pixel  im 
2 km‐Buffer dividiert und logarithmisch transformiert (siehe Gl. 7.3.1) (Janssen et al. 2008). 
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Gl. 7.3.1: Berechnung des Landnutzungsindikators (Beta) (Janssen et al. 2008). 
Der Index i läuft über alle RIO‐Klassen (RCL), die im Buffer vorkommen, nRCLi ist die Anzahl von Pixeln 
der RIO‐Klasse i, während ai den emissionsabhängigen Koeffizienten und somit das Gewicht darstellt, 
welches die Bedeutung der Landnutzungsklasse für die Konzentration repräsentiert. Um einen ersten 
Schätzwert für ai zu ermitteln, werden die nationalen Summen einzelner EMEP‐Emissionssektoren in 
Belgien den entsprechenden RIO‐Klassen zugewiesen (Janssen et al. 2008). Die ai‐Werte für die RIO‐
Klassen 10 und 11  (a10, a11) werden  zu null gesetzt, da diese  für natürliche Flächen und Gewässer 
stehen. Die  urbane RIO‐Klasse  2  (Flächen  nicht‐durchgängig  städtischer  Prägung,  städtische Grün‐
flächen, Sport‐ und Freizeitanlagen) wird als Klasse mit hoher  lufthygienischer Relevanz betrachtet. 
Der zu RIO‐Klasse 2 gehörende ai‐Wert (a2) wird zu Normalisierungszwecken auf einen Referenzwert 
von 1 festgelegt. Durch die Fixierung der Gewichte von RIO‐Klasse 10 und 11 auf den Wert 0 und den 
Wert  von a2  auf 1 wird der Beta‐Wert  auf  eine  Spannweite  von 0 bis  <2 begrenzt  (Janssen  et  al. 
2008). Für die verbleibenden 8 RIO‐Klassen werden die ai‐Werte entsprechend der nationalen Ge‐
samtsummen  der  korrespondierenden  EMEP‐Emissionssektoren,  relativ  zu  den  der  RIO‐Klasse  2 
zugeordneten  Emissionen  bestimmt,  um  erste  Schätzwerte  zu  erhalten.  Anschließend  findet  eine 
weitere Optimierung der ai‐Werte  statt  (Janssen  et  al. 2008,  siehe nächster Abschnitt).  In  Tabelle 
7.3.2  sind die RIO‐Klassen mit den  assoziierten  EMEP‐Sektoren, den PM10‐Gesamtemissionen des 
jeweiligen EMEP‐Sektors für Belgien (2004) sowie die Emissionswerte relativ zum Emissionssektor S2, 
der mit  der  RIO‐Klasse  2  korrespondiert  und  die  optimierten  ai‐Werte  aufgeführt  (Janssen  et  al. 
2008). 
Tabelle 7.3.2: RIO‐Klassen, ai‐Werte und PM10‐Emissionen in Belgien (Janssen et al. 2008). 
RIO‐
Klasse 
ai‐
Wert 
EMEP‐Emissionssektoren  PM10‐Emission 
2004 (Gg/Jahr) 
Emission 
relativ zu RIO 2 
ai 
optimiert 
1  a1  S2 (stationär, nicht‐industriell) 2,84 1  1,16
2  a2  S2 (stationär, nicht‐industriell) 2,84 1  1
3  a3  S3+S4 (Produktion) 19,18 6,8  2,07
4  a4  S7 (Straßenverkehr) 9,33 3,3  2,23
5  a5  S8 (andere mobile Quellen, Maschinen)  23,69  8,3  2,65 
6  a6  S8 (andere mobile Quellen, Maschinen)  23,69  8,3  1,01 
7  a7  S1+S4+S5+S9 (Energie, Produktion, 
fossile Brennstoffe, Abfall) 
20,41  7,2  10,99 
8  a8  S10 (Landwirtschaft)  3,06  1,1  0,64 
9  a9  S10 (Landwirtschaft)  3,06  1,1  0,64 
10  a10  S11 (andere) 0 0  0
11  a11  S11 (andere) 0 0  0
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Die Optimierung der ai‐Werte erfolgt, indem die erstmalig bestimmten ai‐Werte modifiziert werden, 
um eine optimale Korrelation  zwischen Beta‐Werten und mittleren PM10‐Konzentrationen an den 
Messstationen  zu  erreichen  (Janssen  et  al.  2008).  Hierbei  treten  für  Belgien  z.T.  erhebliche 
Abweichungen gegenüber dem ursprünglichen ai‐Wert auf, insbesondere bei RIO‐Klasse 3 (Industrie‐ 
und Gewerbeflächen), 5 (Hafengebiete) und 6 (Flughäfen) (Tabelle 7.3.2). 
Auf Basis einer Trendfunktion zwischen Beta‐Werten und PM10‐Konzentrationen aller Messpunkte 
wird der Betrag  ΔC bestimmt, der die Differenz  zwischen einem Referenzniveau  (Beta=1) und der 
Trendfunktion darstellt. Diese Differenz ΔC wird den gemessenen Konzentrationen hinzugefügt, um 
den  lokalen Anteil der Konzentrationen zu entfernen („detrending“, Janssen et al. 2008). Abb. 7.3.1 
veranschaulicht dieses Verfahren durch Darstellung der linearen Trendfunktion der mittleren PM10‐
Konzentrationen im Zeitraum 2008‐2010 an 21 Stationen im Modellgebiet EMR sowie angrenzenden 
Gebieten  in Abhängigkeit von den Beta*²‐Werten (siehe nachfolgende Kapitel) der Stationen (blau), 
sowie  der  um  den  Betrag  ΔC  erhöhten  bzw.  im  Falle  von  Beta*²>1  reduzierten Werte  (rot).  Der 
stationsabhängige Wert  von  ΔC  ergibt  sich  als Differenz  zwischen dem Referenzniveau  (Beta*²=1) 
und der Konzentrations‐Trendfunktion für den Beta*²‐Wert der Station. Das Referenzniveau  liegt  in 
der EMR  für den Zeitraum 2008‐2010 bei etwa 25 µg/m³  (Abb. 7.3.1). Die Berechnung der  in Abb. 
7.3.1 dargestellten Beta*²‐Werte wird in Kapitel 7.7 beschrieben. 
 
Abb. 7.3.1:  Normierung  („de‐trending“)  der  PM10‐Mittelwerte  2008‐2010  an  21  Stationen  in  der  EMR  und 
angrenzenden Gebieten. 
Der Beta‐Indikator wird sowohl für das Umfeld der Messstationen als auch für die einzelnen Zellen 
eines Rasters des betreffenden Gebietes berechnet  (Janssen et al. 2008). Nach dem „de‐trending“ 
erfolgt eine räumliche  Interpolation mittels „Ordinary Kriging“. Anschließend wird der ΔC‐Wert, der 
für  jeden Rasterpunkt entsprechend seines Beta‐Wertes bestimmt wurde, vom  interpolierten Wert 
des  Punktes  subtrahiert,  wodurch  der  lokale  Charakter  der  Konzentration  wieder  in  das Modell 
aufgenommen wird. Im Vergleich zu Standardinterpolationsverfahren ohne Berücksichtigung lokaler 
Einflüsse konnte für das RIO‐Modell eine bessere Qualität  im Hinblick auf RMSE, Bias und mittleren 
absoluten Fehler (MAE) nachgewiesen werden (Janssen et al. 2008). 
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7.4  Entwicklung eines Interpolationsmodells für die Euregio Maas‐Rhein 
Im Vergleich  zu dem  in  Kapitel 7.3 dargestellten RIO‐Modell wurde das Verfahren  für die  EMR  in 
mehreren Punkten modifiziert bzw. weiterentwickelt. Zum einen wurde aufgrund der hohen räum‐
lichen Variabilität der Feinstaubkonzentration, insbesondere in urbanen Räumen (siehe Kapitel 3 und 
4)  eine  höhere  räumliche  Auflösung  als  im  RIO‐Modell  (4x4 km²)  angestrebt.  Hierbei wurde  eine 
Gitterweite von 1x1 km² als höchstmögliche Auflösung betrachtet, da bei Gitterweiten <1 km eine zu 
geringe  Anzahl  von  CORINE‐Pixeln  (Auflösung  100x100 m²)  in  die  Berechnung  des  Beta‐Indikators 
eingehen würde. 
Darüber hinaus fand eine Abbildung räumlicher Emissionsintensitäten nicht allein über die CORINE‐
Landnutzungsklassifikation statt. Seit Juni 2011 sind Emissionsdaten des „European Pollutant Release 
Transfer Register“ (E‐PRTR) (Theloke et al. 2011)  in einem Raster mit einer Gitterweite von 5x5 km² 
für Europa  verfügbar, wodurch  sich die  räumlich  variablen Emissionsintensitäten direkt  im Modell 
abbilden lassen. Die 5x5 km²‐Emissionsdaten wurden in der hier vorgestellten Untersuchung auf der 
Grundlage von CORINE‐Landnutzungsdaten 2000 (EEA 1995), Daten der Bevölkerungsdichte (Gallego 
2011)  sowie Daten des Straßennetzes  (OpenStreetMap 2011)  räumlich disaggregiert  (siehe Kapitel 
7.5). CORINE‐Landnutzungsdaten des Referenzjahres 2000 wurden anstelle des neueren Datensatzes 
für das Jahr 2006 verwendet, da die Daten der Bevölkerungsdichte ebenfalls auf der Grundlage von 
CORINE 2000 generiert wurden (Gallego 2011). 
Im  Unterschied  zum  RIO‐Modell  werden  die  CORINE‐Landnutzungsdaten  zur  Bestimmung  eines 
Indikators  für  die  aerodynamische  Rauigkeit  und  damit  für  die  lokalen  Ausbreitungsverhältnisse 
verwendet, unabhängig von den Emissionsdaten. Der für die EMR modifizierte Beta‐Indikator besteht 
somit aus einem Term, der die Emissionsintensität  im Umfeld eines Punktes beschreibt  (Emissions‐
term) und einem Term, der die Ausbreitungs‐ und Ventilationsbedingungen am Punkt repräsentiert 
(Transmissionsterm). Aufgrund der Verwendung  zweier unabhängiger Terme wird der  für die EMR 
modifizierte Beta‐Indikator im Folgenden als „Beta*²“ bezeichnet. In Kapitel 7.5 wird die Entwicklung 
des  Emissionsterms  ausgeführt,  während  Kapitel  7.6  die  Ableitung  des  Transmissionsterms 
beschreibt. Die Berechnung des Beta*²‐Indikators als Produkt aus Emissions‐ und Transmissionsterm 
wird in Kapitel 7.7 behandelt. 
 
7.5  Emissionsterm 
Grundlage  für  die  Generierung  des  Emissionsterms  sind  die  PM10‐Emissionen  des  „European 
Pollutant Release Transfer Register“ (E‐PRTR) (Theloke et al. 2011) mit einer Auflösung von 5x5 km². 
Der  E‐PRTR‐Datensatz  beinhaltet  sogenannte  „diffuse  Emissionen“,  d.h.  Freisetzungen  von 
Luftschadstoffen verschiedener anthropogener Punkt‐, Linien‐ und Flächenquellen. Bei der Erstellung 
des E‐PRTR‐Rasters wurden sowohl nationale Gesamtemissionen verschiedener Aktivitäten als auch 
industrielle Einzelemissionen (Punktquellen, die nicht von der E‐PRTR‐Regelung erfasst sind) mittels 
Indikatoren  wie  z.B.  Landnutzungsdaten  (CORINE  Land  Cover  2000,  2006),  Verkehrsdaten  sowie 
Bevölkerungs‐ und Beschäftigtenzahlen  (EUROSTAT)  in die Rasterauflösung  von  5x5 km²  überführt 
(Theloke et al. 2011). Die Summe der PM10‐Emissionen aller 7 E‐PRTR‐Sektoren (diffuse industrielle 
Emissionen,  nicht‐industrielle  Verbrennung,  Straßenverkehr,  nationale  Schifffahrt,  internationale 
Schifffahrt, nationale Luftfahrt, Landwirtschaft)  ist  für den Raum Euregio Maas‐Rhein  in Abb. 7.5.1 
dargestellt. 
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Abb. 7.5.1:  Summe  der  PM10‐Emissionen  aller  Sektoren  des  E‐PRTR‐Datensatzes  in  der  EMR  (2008) 
(Datenquelle: EEA 2011). 
Den E‐PRTR‐Klassen 1 bis 5 wurden verschiedene CORINE‐Landnutzungsklassen (CORINE Land Cover, 
CLC)  in  Anlehnung  an  Theloke  et  al.  2011  und  Janssen  et  al.  2008  zugewiesen,  um  die  5x5 km²‐
Emissionswerte zunächst auf ein Raster mit einer Gitterweite von 100x100 m² zu disaggregieren. Für 
den  E‐PRTR‐Sektor  6  (nicht‐industrielle  Verbrennung)  wurden  anstelle  von  CORINE‐Landnutzung 
Daten  der  Bevölkerungsdichte  (Gallego  2011)  verwendet,  während  für  die  Disaggregation  der 
Emissionen  von  Sektor 7  (Straßenverkehr) der  „OpenStreetMap“‐Datensatz  (OSM, OpenStreetMap 
2011) mit CORINE‐Landnutzungsdaten in einer multiplen linearen Regression (siehe Gleichung 7.5.1) 
verbunden wurde. In Tabelle 7.5.1 sind die verschiedenen Proxy‐Daten für die Disaggregation der E‐
PRTR‐Emissionen aufgeführt. Im Falle der E‐PRTR‐Sektoren 1 bis 5 wurden die PM10‐Emissionen der 
5x5 km² Zellen gleichmäßig auf die korrespondierenden CORINE‐Pixel (100x100 m²) verteilt. Im Falle 
von Sektor 4 fand eine Mehrfachabfrage statt, bei der die Disaggregation auf die urbanen CORINE‐
Klassen 1 und 2 erfolgte, sofern sich keine  industriellen CORINE‐Pixel (CLC 3)  in einer 5x5 km² Zelle 
befanden.  Für  den  Fall,  dass  weder  die  CORINE‐Klassen  3  noch  1  oder  2  auftraten,  wurden 
industrielle Emissionen den CORINE‐Klassen 7 und 8  (Abbauflächen, Deponien und Abraumhalden) 
zugewiesen. Es wird erwartet, dass  industrielle Emissionen  kleinerer Anlagen  außerhalb  industriell 
genutzter Gebiete entweder in urbanen Räumen auftreten oder in Verbindung mit Bergbauprozessen 
stehen  können.  Da  der  E‐PRTR‐Sektor  6  (nicht‐industrielle  Verbrennung)  Emissionen  aus  Klein‐
feuerungsanlagen  in  Haushalten  und  öffentlichen  sowie  gewerblichen  Gebäuden  zusammenfasst 
(Theloke  et  al.  2011),  erfolgte  die  Disaggregation  entsprechend  der  Bevölkerungsdichte  (Gallego 
2011). Die Verteilung der 5x5 km²‐PM10‐Emissionen auf 100x100 m²‐Pixel wurde über das Verhältnis 
der  Bevölkerungsdichte  des  100x100 m²‐Pixels  zur  akkumulierten  Bevölkerungsdichte  bzw.  zur 
Gesamtbevölkerung in der 5x5 km²‐Zelle vorgenommen. 
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Tabelle 7.5.1: Proxy‐Daten zur Disaggregation der E‐PRTR‐Emissionen  
E‐PRTR‐Emissionssektor  Proxy Beschreibung des Proxys 
1  Landwirtschaft  CLC 12 
CLC 15, 16  
CLC 18 
CLC 20, 21 
Nicht bewässertes Ackerland 
Weinbauflächen, Obst‐ und Beerenobstbestände
Wiesen und Weiden 
Komplexe  Parzellenstrukturen,  Landwirtschaft 
mit natürlicher Bodenbedeckung 
2  nationale Luftfahrt  CLC 6 Flughäfen
3  nationale Schifffahrt  CLC 5
CLC 40 
CLC 41 
Hafengebiete
Gewässerläufe 
Wasserflächen 
4  industrielle Emissionen  CLC 3 Industrie‐ und Gewerbeflächen 
oder (fehlende CLC 3)  CLC 1
CLC 2 
Flächen durchgängig städtischer Prägung
Flächen nicht‐durchgängig städtischer Prägung 
oder (fehlende CLC 3, 1, 2)  CLC 7, 8 Abbauflächen, Deponien und Abraumhalden
5  internationale Schifffahrt  CLC 5
CLC 40 
Hafengebiete
Gewässerläufe 
6  nicht‐industrielle Verbrennung  Bevölkerungs‐
dichte  
Bevölkerungsdichte (100x100 m²) dividiert durch 
Gesamtbevölkerung in 5 x 5 km² E‐PRTR‐Zelle 
7  Straßenverkehr 
 
OpenStreetMap, 
CLC 1, 2, 3, 4, 9 
Multiple Regression auf Basis von OSM‐Straßen‐
kategorien  sowie  CLC  1,  2,  3  (s.o.),  4  (Straßen 
und Eisenbahn) und 9 (Baustellen) 
Da  der  Straßenverkehr  nur  unzureichend  durch  die  CORINE‐Landnutzungsklassifikation mit  einer 
Auflösung von 100x100 m² abgebildet wird, wurden PM10‐Emissionen des Straßenverkehrs auf Basis 
einer multiplen Regression mit 3 Regressoren von 5x5 km² auf 1x1 km² disaggregiert. Hierbei wurden 
die  akkumulierten  Straßenlängen  der  „OpenStreetMap“‐Straßenkategorien  „Motorway”  (x1),  der 
zusammengefassten Kategorien „Primary“, „Motorway Link”, „Trunk”, „Secondary”, „Primary Link”, 
„Secondary Link” and „Trunk Link” (x2) sowie die Summe der CORINE‐Klassen 1, 2, 3, 4 und 9 (x3) als 
Regressoren verwendet. Die Zusammenfassung mehrerer „OpenStreetMap“‐Klassen sowie mehrerer 
CORINE‐Klassen wurde  iterativ durchgeführt, um bestmögliche Regressionsergebnisse  innerhalb der 
multiplen Regression zu erzielen. Das multiple Bestimmtheitsmaß  liegt bei 0,64  (p<0,1). Die  für die 
5x5 km²‐Auflösung  bestimmte  Regressionsgleichung  (Gl.  7.5.1)  wurde  verwendet,  um  die  PM10‐
Emissionen  (EPM) der 5x5 km²‐Zellen auf ein Raster mit einer Gitterweite von 1x1 km² zu verteilen. 
Die  Variablen  x1  und  x2  stehen  für  die  Regressoren  auf  Basis  der  Straßenlängen, während  x3  den 
Regressor der zusammengefassten CORINE‐Landnutzungsklassen (siehe Tabelle 7.5.1) repräsentiert. 
EPM = a + b1 * x1 + b2 * x2 + b3 * x3 
Gl. 7.5.1: Regressionsgleichung zur Disaggregation der PM10‐Emissionen des Sektors „Straßenverkehr“. 
Die Optimierung der Gewichte der einzelnen E‐PRTR‐Emissionssektoren (aj) fand über den Emissions‐
term  des  Beta*²‐Indikators  iterativ  statt  (siehe  Kapitel  7.7),  um  eine  hohe  Korrelation  zwischen 
Beta*²‐Werten  und  PM10‐Mittelwerten  (2008‐2010)  an  21  Stationen  im  Untersuchungsraum  zu 
erzielen. Hierbei wurde ein Buffer‐Radius von 500 m für die Summierung der Emissionen im Umfeld 
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der Stationen verwendet. Die Untersuchungen zur kleinräumigen Feinstaubverteilung  (Kapitel 3 bis 
5)  zeigen,  dass  die  Steuerungsfaktoren  der  räumlichen  PM10‐Variabilität  im  urbanen  Raum  vor‐
wiegend in einem Umfeld von einigen Dekametern bis zu wenigen hundert Metern wirksam sind. Für 
industrielle Quellen wurden verschiedene Buffer‐Größen getestet, um die  im Verhältnis zu anderen 
Emittenten größere Höhe und damit den größeren Einflussbereich  industrieller Quellen  zu berück‐
sichtigen. Beste Korrelationen  zwischen Beta*²‐ und PM10‐Werten wurden bei Verwendung eines 
Radius von 2 km für industrielle Emissionen erzielt. Die optimierten Gewichte (aj‐Koeffizienten) der 6 
E‐PRTR‐Emissionssektoren  (siehe Tabelle 7.5.1, Flughafenemissionen kommen nicht  im Umfeld von 
Messpunkten vor) variieren zwischen 0,5 und 4 (Tabelle 7.5.2). Eine mögliche Erklärung für die unter‐
schiedlichen  aj‐Werte  der  6  E‐PRTR‐Sektoren,  die  im  Umfeld  der  Stationen  auftreten,  sind  die 
verschiedenen Höhen,  in  denen  PM10‐Emissionen  freigesetzt werden.  So wird  von Verkehrsemis‐
sionen ein stärkerer Einfluss auf die Konzentrationen  im nahen Umfeld angenommen, während von 
Hausbrandemissionen („nicht‐industrielle Verbrennung“) aufgrund der größeren Höhe (Dachniveau) 
ein geringerer lokaler Einfluss zu erwarten ist, der sich in einem niedrigeren aj‐Wert widerspiegelt. 
Tabelle 7.5.2: Optimierte Koeffizienten (aj) der E‐PRTR‐Emissionssektoren 
  Verkehr  Landwirtschaft  Industrie  nicht‐industrielle 
Verbrennung 
nationale 
Schifffahrt 
internationale 
Schifffahrt 
Radius  500 m  500 m  2 km  500 m  500 m  500 m 
aj  4  3  1  0,5  0,5  0,5 
Zur  Berechnung  des  Emissionsterms  wird  die  Emissionsdichte  normiert,  indem  die  gewichtete 
Emissionssumme  durch  den  Mittelwert  der  Emissionsdichten  im  Umfeld  aller  Stationen  im 
Untersuchungsraum dividiert wird (siehe Gleichung 7.7.1). 
 
7.6  Transmissionsterm 
Die Konzentration von Luftschadstoffen hängt maßgeblich von den lokalen Ausbreitungs‐ bzw. Trans‐
missionsbedingungen  und  damit  von  der Windgeschwindigkeit  in  Bodennähe  ab  (Ministerium  für 
Verkehr und  Infrastruktur Baden‐Württemberg 2012), welche von der aerodynamischen Rauigkeits‐
länge  (z0) beeinflusst wird  (Beckröge 1999b). Die  rauigkeitsbedingte Reibung  führt  zu einer Herab‐
setzung der mittleren Windgeschwindigkeit in Bodennähe (Hupfer und Kuttler 2005). Die Rauigkeits‐
länge z0 kann nach Lettau aus der mittleren Bebauungshöhe h, der mittleren Windangriffsfläche A* 
und der spezifischen Grundfläche, die das Hindernis einnimmt, Af durch Gleichung 7.6.1 abgeschätzt 
werden (Beckröge 1999b). 
fA
Ahz ***5,00 =   [L]
 
Gl. 7.6.1:  Rauigkeitslänge  z0  in  Abhängigkeit  von  Bebauungshöhe  h,  mittlerer  Windangriffsfläche  A*  und 
spezifischer Grundfläche Af (Beckröge 1999b). 
Bei mehreren Hindernissen auf einer Fläche ergibt sich Af aus Gl. 7.6.2, wobei Ag für die Gesamtfläche 
und n für die Anzahl der Hindernisse steht. 
n
A
A gf =  [L2]
 
Gl. 7.6.2: Spezifische Grundfläche eines Hindernisses bei mehreren Objekten (Beckröge 1999b). 
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Typische  Werte  von  z0  sind  1‐2 m  für  lockere  Bebauung  (1‐5  Geschosse)  und  2‐3 m  im  inner‐
städtischen Raum, während z.B. Wiesen und Weiden Rauigkeitslängen von 0,001 bis 0,1 m aufweisen 
(Plate 1995, Beckröge 1999b).  In der  TA  Luft  sind  jeder CORINE‐Landnutzungsklasse Werte  von  z0 
zugewiesen (BMU 2002). Diese Werte wurden als erste Schätzwerte für die Gewichte zur Berechnung 
des  Transmissionsterms  (ai)  eingesetzt  und  entsprechend  des  Verfahrens  zur  Berechnung  des 
Emissionsterms iterativ optimiert. Die Werte von z0 nach TA Luft sowie die optimierten ai‐Werte der 
CORINE‐Klassen sind in Tabelle 7.6.1 zusammengefasst. Der ai‐Wert von Wald wurde zu 0 gesetzt, da 
in  Waldgebieten  die  rauigkeitsbedingte  Herabsetzung  der  Ventilation  durch  den  lufthygienisch 
bedeutsamen  Effekt  der  trockenen  Deposition  durch  Vegetation  (siehe  Kapitel  5.3  und  8.2.5) 
kompensiert  wird  und  Wälder  damit  als  Senken  partikulärer  Luftschadstoffe  betrachtet  werden 
können. Die Berechnung des Transmissionsterms erfolgte analog zum Emissionsterm innerhalb eines 
Radius von 500 m um die Messstationen. 
Tabelle 7.6.1: CORINE‐Klassen mit z0‐Werten nach TA Luft (BMU 2002) und optimierten ai‐Koeffizienten. 
Anhand von Tabelle 7.6.1 wird deutlich, dass die optimierten ai‐Werte der CORINE‐Klassen  in den 
meisten Fällen mit den z0–Werten nach TA Luft übereinstimmen, d.h. dass Veränderungen der Werte 
keine  Verbesserung  der  Korrelation  zwischen  den  Beta*²‐Werten  und  den  mittleren  PM10‐
Konzentrationen der Messstationen bewirken. 
 
7.7  Berechnung des Beta*²‐Indikators 
Bei  der  Berechnung  des  Beta*²‐Indikators werden  der  Transmissionsterm  und  der  Emissionsterm 
miteinander multipliziert und analog zum RIO‐Modell (Kapitel 7.3) über den natürlichen Logarithmus 
transformiert  (Gleichung  7.7.1).  Innerhalb  des  Transmissionsterms  wird  die  mit  den  ai–Werten 
gewichtete Summe der Pixel der CORINE‐Klassen (CLCi) durch die Anzahl aller Pixel im 500 m‐Radius 
dividiert, so dass der Transmissionsterm die mittleren Ausbreitungsbedingungen der Umgebung re‐
präsentiert.  Im Emissionsterm werden die Summen der Emissionssektoren (Ej)  im  jeweiligen Radius 
(500 m bzw. 2 km, vgl. Tabelle 7.5.2), die zuvor auf die Pixelfläche von 100x100 m² umgerechnet wur‐
den,  mit  dem  sektorabhängigen  Emissionskoeffizienten  (aj)  multipliziert  und  die  so  gewichtete 
Summe  zur  Normalisierung  durch  das  Mittel  der  Emissionsdichten  aller  Stationen  im  Unter‐
suchungsraum dividiert. Die Addition des Wertes 1  zum Transmissionsterm dient der Vermeidung 
eines Produktes von 0 aus Emissions‐ und Transmissionsterm an Punkten,  in deren 500 m‐Umkreis 
sich nur Waldflächen befinden (ai=0), während im 2 km‐Radius industrielle Emissionen auftreten, von 
denen ein lufthygienischer Einfluss zu erwarten ist. Die Spannweite des Transmissionsterms liegt für 
21 Stationen  (Tabelle 7.7.1) bei 0 bis 1,975, während  für den Emissionsterm Werte  in der gleichen 
Größenordnung (0,05 bis 2,1) berechnet werden. Beide Terme und damit auch der Beta*²‐Indikator 
sind dimensionslos. 
CLC  1  2  3  4  5  6  7+8+9  10  11  12  15‐21  23‐29  40+41 
 
Urban 
durch‐
gängig 
Urban 
nicht 
durch‐
gängig 
Industrie 
Straße, 
Eisen‐
bahn  Hafen
Flug‐
hafen 
Abbau, 
Deponie, 
Bau‐
stelle 
Urban 
Grün  Sport 
Acker‐
land 
Land‐
wirt‐
schaft  Wald  Gewässer
z0  2  1  1  0,2  0,5  0,1  0,02  0,2  0,05  0,05  0,02  1,5  0,01 
ai  3  1  0,5  0,2  0,5  0,1  0,02  0,2  0,05  0,05  0,02  0  0,01 
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Gl. 7.7.1: Berechnung des Beta*²‐Indikators aus Transmissions‐ und Emissionsterm. Der Index i läuft über die 
CORINE‐Klassen, während j die E‐PRTR Sektoren repräsentiert. 
Der Beta*²‐Indikator wurde nach der Optimierung der Koeffizienten ai und aj für alle Messstationen 
sowie  mit  einer  Auflösung  von  100x100 m²  für  das Modellgebiet  EMR  berechnet.  Anschließend 
wurden  die  100x100 m²‐Werte  durch Mittelwertbildung  auf  ein  Raster  mit  einer  Auflösung  von 
1x1 km² aggregiert, welches die Grundlage für die räumliche Modellierung darstellt (Abb. 7.7.3). Die 
stationsabhängigen Beta*²‐Werte sind in Tabelle 7.7.1 zusammen mit den PM10‐Mittelwerten 2008‐
2010 aufgeführt. Die Trendfunktion Beta*²/PM10 wurde bereits in Abb. 7.3.1 dargestellt. 
Tabelle 7.7.1: Beta*²‐Werte  und  PM10‐Mittelwerte  2008‐2010  an  21  Stationen  in  der  EMR  sowie  in 
angrenzenden Gebieten (Grevenbroich, Mönchengladbach, Nettetal, Vielsalm).14 
Stationscode 
(Messnetz) 
Stationscode 
(Europa) 
Ort  Beta*²  PM10 
2008‐2010 
Innerhalb 
EMR 
AABU  DENW094  Aachen‐Burtscheid 0,8323 18,8  J
VACW  DENW207  Aachen‐Wilhelmstr. 1,4308 31,5  J
EIFE  DENW064  Simmerath (Eifel) 0,0500 12,7  J
GRGG  DENW180  Grevenbroich‐Gustorf 1,1921 29,3  N
VMGR  DENW100  Mönchengladbach‐Düsseldorfer Str. 1,0070 24,1  N
MGRH  DENW096  Mönchengladbach‐Rheydt 0,9625 23,6  N
NETT  DENW066  Nettetal‐Kaldenkirchen 0,8264 23,8  N
43R240  BETR240  Engis  1,3025 27,9  J
43N085  BETN085  Vielsalm  0,0495 14,8  N
43R223  BETR223  Jemeppe‐sur‐Meuse 1,4782 27,7  J
43R201  BETR201  Liège‐Congrès 1,1225 25,4  J
43R222  BETR222  Liège‐ISSeP  1,4945 32,9  J
43M204  BETM204  Angleur  1,2504 22,5  J
42N045  BETN045  Hasselt  0,9686 24,4  J
40GK06  BELGK06  Diepenbeek  0,9042 27,5  J
40GK09  BELGK09  Genk  1,0231 24,0  J
Nr. 4  Nicht vorh. Maastricht  1,1055 29,3  J
RIVM133  NL00133  Wijnandsrade 0,6602 21,1  J
RIVM137  NL00137  Heerlen‐Deken 0,8153 25,0  J
RIVM136  NL00136  Heerlen‐Looierstraat 0,8698 26,3  J
Nr. 3  Nicht vorh. Geleen  0,9574 26,0  J
                                                            
14 Die  Stationen  „Düren“,  „Niederzier“,  „Inden‐Lamersdorf“,  „Eupen“,  „Liège‐Herstal“ und  „Liège‐St‐Nicolas“ 
wurden  aufgrund  geringer  zeitlicher  Abdeckung  („Düren“,  „Inden‐Lamersdorf“,  „Eupen“)  oder  fehlender 
Emissionsdaten  („Niederzier“)  bzw.  lückenhafter  Emissionsdaten  („Liège‐Herstal“,  „Liège‐St‐Nicolas“),  die  zu 
einer Verfälschung der mittleren Trendfunktion Beta*²/PM10 und fehlerhaften ai‐ bzw. aj‐Werten führen wür‐
den, aus der Beta*²‐Optimierung ausgeschlossen. Die außerhalb der EMR liegenden Stationen „Grevenbroich‐
Gustorf“,  „Mönchengladbach‐Düsseldorfer  Str.“,  „Mönchengladbach‐Rheydt“,  „Nettetal‐Kaldenkirchen“  und 
„Vielsalm“ wurden zur Vergrößerung der Stichprobe bei der Beta*²‐Optimierung mit berücksichtigt. 
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⎤
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Das  Bestimmtheitsmaß  liegt  für  die  lineare  Korrelation  zwischen  Beta*²‐Werten  und  PM10‐
Mittelwerten 2008‐2010 bei 0,77. Bei einer Differenzierung nach Werktagen (Mo‐Fr) und Sonntagen 
ergeben  sich  Unterschiede  im  Bestimmtheitsmaß  sowie  in  der  Steigung  der  Regressionsgeraden 
(Abb. 7.7.1.). An Werktagen (Montag bis Freitag, Mo‐Fr) ist eine deutlich höhere Steigung mit einem 
höheren  Bestimmtheitsmaß  (0,78)  zu  beobachten  als  an  Sonntagen  (So)  (0,68).  Die  mittlere 
Konzentrationsdifferenz  PM10Mo_Fr–PM10So  an  den  21  Stationen  liegt  bei  3,8 µg/m³.  Vor  allem  an 
stärker belasteten urbanen und industriellen Messstationen mit Beta*²‐Werten >1 sind hohe Konzen‐
trationsunterschiede  zwischen  Sonntagen  und Werktagen  zu  verzeichnen  (Abb.  7.7.1). Die  größte 
Differenz PM10Mo_Fr–PM10So  tritt an der  innerstädtischen Verkehrsstation  „Aachen‐Wilhelmstraße“ 
mit  8,4 µg/m³  auf  (vgl.  Kapitel  6.1),  gefolgt  von  den  industriell  geprägten  Stationen  „Liège‐ISSeP“ 
(6,6 µg/m³) und „Engis“ (5,3 µg/m³). Die geringsten absoluten Differenzen innerhalb der EMR treten 
an den gering belasteten Waldstationen bzw.  ländlichen Hintergrundstationen  „Simmerath  (Eifel)“ 
(1,1 µg/m³)  sowie  „Vielsalm“  (2 µg/m³)  auf. An  beiden  Stationen wird  der  geringe  Einfluss  lokaler 
Quellen durch niedrige Beta*²‐Werte von ca. 0,05 widergespiegelt. 
 
Abb. 7.7.1: Regressionsfunktionen Beta*²/PM10 an Werktagen und Sonntagen (Zeitraum 2008‐2010). 
Sowohl  das  hohe Bestimmtheitsmaß  der mittleren  Trendfunktion Beta*²/PM10  für  den  gesamten 
Untersuchungszeitraum (2008‐2010) als auch die unterschiedlichen Steigungen der Trendfunktionen 
für Werktage und  für Sonntage belegen, dass die  lokalen  lufthygienischen Einflüsse  im Umfeld der 
Messstationen  durch  den  Beta*²‐Indikator  gut  repräsentiert  werden.  Besonders  an  Punkten mit 
hohen  Beta*²‐Werten  sind  auch  hohe  Differenzen  PM10Mo_Fr–PM10So  zu  beobachten,  was  den 
Wochengang anthropogener PM10‐Emissionen (Verkehr, Industrie) reflektiert. 
Abb. 7.7.2 zeigt die  räumliche Verteilung des Emissionsterms  (a) sowie des Transmissionsterms  (b) 
entsprechend  Gl.  7.7.1  in  der  Euregio  Maas‐Rhein  sowie  in  angrenzenden  Gebieten  mit  einer 
räumlichen Auflösung von 100x100 m². 
PM10_Mo-Fr = 12,91*Beta*² + 14,017 µg/m³
R² = 0,78
PM10_So = 9,4353*Beta*² + 13,562 µg/m³
R² = 0,68
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Abb. 7.7.2:  Räumliche Verteilung  von Emissionsterm  (a) und  Transmissionsterm  (b)  im Untersuchungsraum. 
Die  Stadtzentren  von  Liège  (L),  Aachen  (A)  und  Maastricht  (M)  sind  als  Kreise  markiert. 
Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
Bei der Betrachtung von Abb. 7.7.2 fällt auf, dass in urbanen Räumen (Liège, Aachen, Maastricht) für 
beide Terme des Beta*²‐Indikators erhöhte Werte auftreten, da  in Städten hohe Rauigkeiten bzw. 
herabgesetzte Ausbreitungsbedingungen infolge hoher Gebäudedichten mit hohen Emissionen durch 
Verkehr, Hausbrand, Industrie und Gewerbe aufeinander treffen. Allerdings kann vor allem im Raum 
Liège  festgestellt werden, dass die Gebiete höchster Werte des Transmissionsterms  (Abb. 7.7.2 b) 
nicht deckungsgleich mit den Gebieten höchster Emissionsdichten sind  (Abb. 7.7.2 a), da maximale 
Werte des Transmissionsterms bzw. höchste Rauigkeiten im Stadtzentrum von Liège auftreten (siehe 
Abb.  7.7.2 b),  während  höchste  Emissionsdichten  in  den  nordöstlich  und  südwestlich  des  Stad‐
tzentrums gelegenen Industriegebieten vorkommen (Abb. 7.7.2 a). Somit ist ein Informationsgewinn 
gegenüber dem RIO‐Ansatz durch die  Integration der E‐PRTR‐Emissionsdaten und die Verwendung 
von  zwei  unabhängigen  Termen  feststellbar,  der  vor  allem  auch  im  Bereich  der  Autobahnen 
offensichtlich  ist.  Verkehrsbedingte  Emissionen  können  nur  in  seltenen  Fällen  durch  die  CORINE‐
Klasse  4  (Straßen  und  Eisenbahn)  abgebildet werden,  da  die meisten  Straßen  durch  die  CORINE‐
Auflösung  von  100x100 m²  nicht  erfasst  werden  können.  Über  das  in  Kapitel  7.5  beschriebene 
Verfahren  zur  Berechnung  des  Emissionsterms  werden  Verkehrsemissionen  durch  Verwendung 
verschiedener Proxy‐Daten bei der Bestimmung des Beta*²‐Wertes räumlich aufgelöst berücksichtigt. 
Der Beta*²‐Indikator  ist  in Abb. 7.7.3  für das Untersuchungsgebiet  in einer Auflösung von 1x1 km² 
dargestellt.  Innerhalb  der  EMR werden  die  höchsten  Beta*²‐Werte  (1,6  bis  1,76)  südwestlich  der 
Stadt Liège (Serraing, Jemeppe) erreicht. Im Raum Maastricht liegt der höchste Beta*²‐Wert bei 1,23, 
während  im  nordöstlichen  Aachener  Stadtgebiet  (Aachen‐Haaren)  Beta*²‐Werte  bis  1,45  erreicht 
werden. Hohe Beta*²‐Werte zwischen 1,5 und 1,61  lassen sich auch  im  Industriegebiet von Geleen 
(NL) sowie nordöstlich von Liège  (Herstal) beobachten. Erhöhte Beta*²‐Werte  im Maastal um Liège 
sowie  im Raum Geleen  sind vor allem durch  industrielle Emittenten bedingt. Aufgrund niedrigerer 
industrieller  Emissionen  im  Stadtgebiet  Aachens  werden  hier  geringere  Beta*²‐Werte  erreicht. 
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Niedrigste Beta*²‐Werte  (<0,1)  treten großflächig  im Süden der EMR auf, wo minimale Werte des 
Transmissionsterms  und  geringe  PM10‐Emissionen  im  Bereich  ausgedehnter  Waldgebiete 
aufeinander treffen. 
 
Abb. 7.7.3:  Räumliche  Verteilung  des  Beta*²‐Indikators  im  Untersuchungsraum  EMR  und  angrenzenden 
Gebieten sowie Messstationen für die Beta*²‐Optimierung (vgl. Tabelle 7.7.1). Koordinatensystem: 
ETRS 1989 LAEA. 
   
7   Räumliche Modellierung regionaler PM10‐Konzentrationen 
130 
7.8  Interpolation der normierten PM10‐Konzentrationen 
Die  räumliche  Interpolation  der  normierten  PM10‐Konzentrationen  erfolgt  mit  einem  Kriging 
Verfahren,  bei  dem  ein  experimentelles  Semivariogramm  erstellt  wird.  Dieses  beschreibt  die 
Semivarianz  (ߛ)  (siehe  Gl.  7.8.1),  d.h.  die  Abweichung  der  Größe  z  zwischen  den  Punkten  des 
Wertepaares (x+h) und (x) in Abhängigkeit von ihrer Entfernung (h) (Wackernagel 1995). 
ߛ ൌ
ሺݖሺݔ ൅ ݄ሻ െ ݖሺݔሻሻ²
2
 
Gl. 7.8.1: Experimentelles Semivariogramm. 
Somit wird  im experimentellen Semivariogramm  für  jedes Wertepaar die Differenz der PM10‐Kon‐
zentrationen beider Stationen als Funktion ihrer Entfernung dargestellt. 
Auf  Basis  des  experimentellen  (bzw.  empirischen)  Semivariogramms  wird  ein  theoretisches 
Semivariogramm  bestimmt,  um  die  regionale  Abhängigkeit  des  empirischen  Semivariogramms 
möglichst gut zu beschreiben (vgl. McKillup u. Dyar 2010). Für die Interpolation der regionalen PM10‐
Konzentrationen wurde  ein  Semivariogramm  der  exponentiellen  Form  (Gl.  7.8.2)  gewählt,  um  die 
mittlere  Semivarianz  zwischen  Wertepaaren  in  Abhängigkeit  vom  Entfernungsvektor  h  zu 
beschreiben (vgl. Wackernagel 1995).  
ߛ ൌ ܰݑ݃݃݁ݐ ൅ ݈݈ܵ݅ כ ሺ1 െ exp ቀ ିଷכௗ
ோ௔௡௚௘
ቁ) 
Gl. 7.8.2: Exponentielles Variogrammmodell. 
Hierbei steht „Nugget“  für den Anteil der räumlichen Varianz, der einem weißen Rauschen  („white 
noise“) entspricht, d.h. einer Varianz der Variable auf kürzesten Entfernungen, während „Sill“ für die 
maximale Semivarianz  steht, die  in der Entfernung  „Range“ erreicht wird  (Wackernagel 1995). Zur 
Generalisierung  des  Variogrammmodells  werden  die  Entfernungen  der  Stationspaare  in  Klassen 
zusammengefasst. Die Werte von d entsprechen den Entfernungsklassen, für die jeweils die mittlere 
Semivarianz bestimmt wird. Der Wert von „Nugget“ wird aus der minimalen Semivarianz abgeleitet, 
während  „Sill“  als Maximum  der  Semivarianz minus  dem Wert  von  „Nugget“  bestimmt wird. Der 
Wert „Range“ ergibt sich aus der Entfernungsklasse, in der die maximale Semivarianz („Sill“) erreicht 
wird. 
 
7.9  Umsetzung des Beta*²‐Modells zur Erstellung aktueller PM10‐Karten in der EMR 
Im Rahmen des Projektes „PMlab“ (Kapitel 7.1) wurde eine Online‐Plattform geschaffen, auf der u.a. 
stündlich aktualisierte Karten der PM10‐Konzentration auf Basis interpolierter laufender 24‐Stunden‐
mittelwerte  der Messstationen  in  der  EMR  sowie  angrenzender  Gebiete  dargestellt werden.  Die 
Erzeugung dieser kartographischen Darstellung der PM10‐Konzentration erfolgt durch das  in Kapitel 
7.4 bis 7.8 beschriebenen Verfahren. 
Abb.  7.9.1  veranschaulicht  den Ablauf  der  Erzeugung  interpolierter  PM10‐Karten  im  Rahmen  von 
„PMlab“ anhand eines Prozessdiagramms. 
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Abb. 7.9.1: Prozessdiagramm der Erzeugung interpolierter PM10‐Karten in der Euregio Maas‐Rhein. 
Um  eine  sinnvolle  Bestimmung  der  Trendfunktion  und  eine  zuverlässige  Interpolation  zu  gewähr‐
leisten,  wird  bei  der  Umsetzung  des  Modellprinzips  zur  automatischen  Erzeugung  interpolierter 
Karten der PM10‐Konzentrationen in der EMR in einer ersten Abfrage geprüft, ob eine hinreichende 
Anzahl  von Messwerten  für das  jeweilige Zeitintervall  zur Verfügung  steht, wobei  insgesamt nicht 
mehr  als  12  Stationswerte  fehlen  dürfen.  Eine weitere  notwendige Voraussetzung  für  die Model‐
lierung ist die Verfügbarkeit des PM10‐Konzentrationswertes von mindestens einer Waldstation bzw. 
ländlicher Hintergrundstation, da diese Messstationen mit niedrigsten Beta*²‐Werten <0,1 die Trend‐
funktion Beta*²/PM10 maßgeblich beeinflussen (siehe Abb. 7.3.1 und 7.7.1). 
Nach der Prüfung der Datenverfügbarkeit wird eine Trendfunktion  für die Abhängigkeit der PM10‐
Werte von den Beta*²‐Werten der Messstationen bestimmt. Die Trendfunktion wird durch ein „Best 
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Fit“  sowohl  als  lineare  als  auch  logarithmische  Funktion  ermittelt,  worauf  die  Funktion  mit 
geringerem  RMSE  für  die  weiteren  Berechnungen  ausgewählt  wird.  Nach  der  Bestimmung  der 
optimalen Trendfunktion werden auf dieser Basis die ΔC‐Werte der 1x1 km²‐Rasterzellen berechnet 
sowie  die  PM10‐Stationswerte  durch  Addition  von  ΔC  in  Abhängigkeit  von  ihrem  Beta*²‐Wert 
normiert  (vgl.  Kapitel  7.3). Nach der  Interpolation mittels Ordinary  Kriging  (Kapitel  7.8)  findet  die 
Subtraktion der ΔC‐Werte von den interpolierten Rasterwerten statt, wodurch das endgültige PM10‐
Konzentrationsraster erzeugt wird und die Modellierung beendet ist. Das Raster wird anschließend in 
eine  datenbankbasierte  Webmapping‐Plattform  übertragen  und  mit  einer  WebGis‐Software 
visualisiert (Abb. 7.9.1). 
 
7.10  Validierung des geostatistischen Modells 
Zur  Validierung  des  Interpolationsmodells  wurde  ein  „Leave  One  Out“‐Verfahren,  ähnlich  der 
Validierung  des  urbanen  Regressionsmodells  (siehe  Kapitel  5.5),  angewendet.  Hierbei  wurden 
zunächst  die  Interpolationen  von  1096  Tagesmittelwerten  im  Zeitraum  2008‐2010  mehrmals 
durchgeführt, wobei für jeden Tag der Reihe nach eine der Stationen innerhalb der Grenzen der EMR 
(inkl.  der  Station  „Vielsalm“,  siehe  Tabelle  7.7.1)  aus  der  Interpolation  entfernt,  und  die 
interpolierten  PM10‐Konzentrationen  dem  gemessenen  Wert  der  jeweils  ausgelassenen  Station 
gegenübergestellt wurden.  In die  Interpolation gingen die PM10‐Tageswerte der 21 Stationen ein, 
die  die  Grundlage  für  die  Beta*²‐Optimierung  darstellen  (Tabelle  7.7.1)  sowie  die Werte  von  5 
weiteren Stationen außerhalb der EMR, um auch die äußeren Bereiche des Untersuchungsgebietes 
durch die Interpolation zu umfassen. 
Tabelle  7.10.1  fasst  die  statistischen  Kenngrößen  PM10‐Mittelwert  und  Median  (µg/m³),  RMSE 
(µg/m³), relativer RMSE  (Quotient RMSE absolut/gemessener PM10‐Mittelwert), „Willmott’s“  Index 
(dr, vgl. Kapitel 5.5), Bestimmtheitsmaß (R²) sowie Abweichung (Bias) der Mittelwerte und Mediane 
für  gemessene  und  modellierte  PM10‐Konzentrationen  der  „Leave  One  Out“‐Validierung  an  17 
Stationen innerhalb der EMR (inkl. „Vielsalm“) für die 1096 Tage im Zeitraum 2008‐2010 zusammen. 
In der letzten Zeile der Tabelle sind die Mittelwerte der Kenngrößen aller 17 Stationen aufgeführt. Im 
Mittel  der  17  Stationen  zeigt  das  „Leave  One  Out“‐Verfahren  eine  sehr  gute  Übereinstimmung 
zwischen gemessenen und modellierten PM10‐Werten, was anhand hoher Werte von mittlerem R² 
(0,95) und Willmott‐Index  (dr)  (0,87), sowie einem sehr geringen Bias von  ‐0,4 µg/m³ erkennbar  ist 
(Tabelle 7.10.1). 
   
7   Räumliche Modellierung regionaler PM10‐Konzentrationen 
133 
Tabelle 7.10.1: Stationsabhängige Parameter der „Leave One Out“‐Validierung 
 
 
PM10 Mittel 
(µg/m³) 
PM10 Median 
(µg/m³) 
RMSE 
Rela‐
tiver 
dr  R² 
Bias 
Mittel 
Bias 
Median 
Beta*²  Mess  Interp. Mess.  Interp.  (µg/m³) RMSE  (µg/m³)  (µg/m³) 
Aachen‐Burtscheid  0,83  18,8  22,7  16,0  19,9  6,1  0,32  0,69  0,85  3,9  3,9 
Aachen‐Wilhelmstr.  1,43  31,5  24,6  29,2  21,7  10,6  0,34  0,59  0,66  ‐6,9  ‐7,5 
Simmerath (Eifel)  0,05  12,7  13,6  11,4  11,9  1,8  0,14  0,88  0,94  0,9  0,5 
Engis  1,30  27,6  25,1  23,0  21,2  4,5  0,16  0,89  0,98  ‐2,5  ‐1,8 
Vielsalm  0,05  14,6  14,3  12,0  11,9  0,9  0,06  0,96  0,99  ‐0,3  ‐0,1 
Jemeppe‐sur‐Meuse  1,48  27,5  25,9  23,0  22,1  3,1  0,11  0,93  0,99  ‐1,6  ‐0,9 
Liège‐Congrès  1,12  25,2  26,6  22,0  22,9  3,0  0,12  0,92  0,97  1,4  0,9 
Liège‐ISSeP  1,49  32,9  31,4  29,0  26,7  3,7  0,11  0,90  0,98  ‐1,5  ‐2,3 
Angleur  1,25  22,2  24,5  19,0  20,6  2,5  0,11  0,92  0,99  2,2  1,6 
Hasselt  0,97  24,4  24,7  20,0  20,6  1,6  0,07  0,95  0,99  0,3  0,6 
Diepenbeek  0,90  27,5  25,7  25,0  22,4  2,9  0,11  0,89  0,97  ‐1,8  ‐2,6 
Genk  1,02  24,0  26,3  20,0  23,0  3,4  0,14  0,87  0,97  2,3  3,0 
Maastricht  1,11  29,3  28,6  26,0  25,4  1,9  0,07  0,93  0,99  ‐0,7  ‐0,6 
Wijnandsrade  0,66  21,1  23,0  17,7  20,0  2,6  0,12  0,88  0,98  2,0  2,2 
Heerlen‐Deken  0,82  25,0  24,1  21,2  20,9  2,2  0,09  0,92  0,98  ‐0,9  ‐0,3 
Heerlen‐Looierstraat  0,87  26,3  24,2  23,2  21,0  3,0  0,11  0,88  0,98  ‐2,1  ‐2,2 
Geleen  0,96  26,0  25,1  23,8  22,8  2,3  0,09  0,89  0,96  ‐0,9  ‐1,0 
Mittel  0,96  24,5  24,1  21,3  20,9  3,3  0,13  0,87  0,95  ‐0,4  ‐0,4 
Mittel ohne VACW  0,93  24,1  24,1  20,8  20,8  2,8  0,12  0,89  0,97  0,0  0,1 
 
Bei  der  „Leave One Out“‐Validierung wurde  die  Station  „Aachen‐Wilhelmstraße“  (VACW)  aus  der 
Interpolation ausgeschlossen, da eine Überschätzung der Konzentration an der ca. 2 km entfernten 
Station  „Aachen‐Burtscheid“  nachgewiesen  wurde,  die  auf  die  Konzentrationen  der  Station 
„Wilhelmstraße“ zurückgeführt werden kann. Von der Station „Aachen‐Burtscheid“ wird  im Gegen‐
satz  zu  „Aachen‐Wilhelmstraße“  eine  Repräsentativität  für  ein  größeres  Gebiet  von  einigen  km² 
erwartet,  so dass  von  einer  großflächigen Überschätzung der  PM10‐Konzentrationen  in mehreren 
Gitterzellen durch die Einbeziehung des Punktes „Wilhelmstraße“  in die  Interpolation ausgegangen 
wird. Die hohe PM10‐Konzentration am Standort „Wilhelmstraße“ wird vor allem durch mikroskalige 
bzw.  lokale Einflüsse verursacht (siehe Kapitel 3.5), welche nur bedingt  in einem mesoskaligen bzw. 
regionalen geostatistischen Modell mit einer räumlichen Auflösung von 1x1 km² abgebildet werden 
können  und  die  Anwendung  eines  räumlich  höher  aufgelösten  Modells  für  die  urbane  Skala 
erfordern würden  (siehe  Kapitel 5). Bei dem  „Leave One Out“‐Verfahren wurde  somit die  Station 
„Wilhelmstraße“  aus  der  Interpolation  ausgeschlossen,  wobei  sie  in  die  Berechnung  der 
Trendfunktion zwischen Beta*²‐Werten und PM10‐Konzentrationen einging. Für die Bestimmung der 
Trendfunktion  zur  Ermittlung  des  ΔC‐Wertes  wird  die  Station  als  relevant  angesehen,  da  sie  als 
Verkehrsstation  zu  jenen  Stationen  zählt,  die  den  oberen  Bereich  der  Spannweite  von 
Konzentrations‐  und  Beta*²‐Werten  repräsentieren.  Durch  Entfernung  der  Station  „Aachen‐
Wilhelmstraße“ aus der Interpolation wurde eine Abnahme der mittleren positiven Abweichung von 
modellierten und gemessenen PM10‐Konzentrationen am Standort Aachen‐Burtscheid beobachtet, 
während Willmott‐Index  sowie R²  anstiegen. Demzufolge wird der  Standort  „Wilhelmstraße“  auch 
bei der automatischen Erzeugung aktueller PM10‐Karten nicht in die Interpolation einbezogen. 
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Die  lufthygienisch  stark  belasteten  Standorte  „Liège‐Herstal“  und  „Liège‐St‐Nicolas“  (PM10‐
Mittelwert 2008‐2010: 40,8 µg/m³ bzw. 37,4 µg/m³)  im Raum  Liège, deren PM10‐Konzentrationen 
zum großen Teil durch  lokale  industrielle Quellen bedingt sind, die nur unzureichend  repräsentiert 
werden  können,  da  sie  z.T.  in  den  E‐PRTR‐Emissionsdaten  nicht  enthalten  sind,  wurden  bei  der 
Optimierung des Beta*²‐Wertes  sowie bei der  Interpolation nicht berücksichtigt. Es wird erwartet, 
dass  die  hohen  Konzentrationen  in  Verbindung  mit  unzureichenden  Emissionsdaten  zu  einer 
Verfälschung der geostatistischen Modellierung führen würden. 
Tabelle  7.10.1  zeigt,  dass  mit  Ausnahme  der  Station  „Aachen‐Wilhelmstr.“  die  Werte  von 
Bestimmtheitsmaß und  „Willmott‘s“  Index  (dr)  stationsabhängig  zwischen  0,85 und  0,99  (R²) bzw. 
zwischen  0,69  und  0,96  (dr)  liegen,  wodurch  insgesamt  eine  sehr  gute  Modellperformanz 
nachgewiesen werden kann (Tabelle 7.10.1). 
Zusätzlich  zur  stationsabhängigen  Auswertung  der  „Leave  One  Out“‐Validierung  wurden  die 
Kenngrößen  RMSE,  R²  und  Willmott‐Index  der  „Leave  One  Out“‐Validierung  für  jeden  Tag  im 
Untersuchungszeitraum berechnet und über alle 1096 Tage gemittelt, um die Gesamtperformanz des 
Modells über alle Tage ohne Differenzierung nach  Stationen  zu quantifizieren. Der Mittelwert des 
RMSE beträgt 3,6 µg/m³ bzw. 15 % des Mittelwertes aller Messwerte, während Willmott‐Index  (dr) 
und R² hohe Mittelwerte von 0,79 (dr ) bzw. 0,77 (R²) erreichen. 
Der mittlere  relative RMSE aller Stationen  liegt bei 0,13 bzw. 0,12  (ohne „Aachen‐Wilhelmstraße“, 
siehe  Tabelle  7.10.1),  d.h.  es  ist  im  Mittel  aller  Stationen  von  einer  Unsicherheit  in  der 
Größenordnung  von  +/‐12 %  der  gemessenen  PM10‐Konzentrationen  bei  der  Modellierung 
auszugehen, während  im Mittel  über  alle  Tage  des Untersuchungszeitraums  die Unsicherheit  auf 
+/‐15 %, bezogen auf die Messwerte geschätzt werden kann. 
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Abschließend wurden  die maximal modellierten  PM10‐Werte  aller  Tage  im  Trainingszeitraum den 
jeweils maximal gemessenen Konzentrationen an 17 Stationen innerhalb der EMR gegenübergestellt, 
um  zu  prüfen,  ob  das  Modell  in  bestimmten  Situationen  „Artefakte“,  d.h.  räumliche  PM10‐
Konzentrationsspitzen  generiert,  die  nicht  durch  entsprechend  hohe  Messwerte  repräsentiert 
werden.  Abb.  7.10.1  zeigt  das  Ergebnis.  Es  sind  nur wenige  Tage  zu  beobachten,  an  denen  das 
Maximum  der  PM10‐Messwerte  durch  das  Modell  knapp  übertroffen  wird.  Größere 
Unterschätzungen des  gemessenen Maximums durch das Modell, die  an  einigen  Tagen  auftreten, 
sind überwiegend auf die Station  „Aachen‐Wilhelmstraße“  zurückzuführen, deren Konzentrationen 
aus oben genannten Gründen nicht in die Interpolation eingehen. Das Bestimmtheitsmaß erreicht für 
gemessene und modellierte PM10‐Tagesmaxima einen hohen Wert von 0,95 (Abb. 7.10.1). 
 
Abb. 7.10.1: Tagesmaxima der PM10‐Messwerte und modellierten PM10‐Konzentrationen 2008‐2010. 
 
In Abb. 7.10.2 sind die modellierten Mittelwerte der PM10‐Konzentration für den Zeitraum 2008 bis 
2010  zusammen mit  den mittleren Messwerten  der  21  Stationen  dargestellt,  die  in  die  Beta*²‐
Optimierung eingingen (siehe Tabelle 7.7.1). Hierbei wurde für die Messwerte und Modellwerte die 
gleiche Farbskala gewählt, um die Plausibilität der Modellierung zu prüfen. Innerhalb der EMR liegen 
die höchsten modellierten PM10‐Konzentrationen bei 32‐33 µg/m³ (Raum Liège, Raum Geleen), was 
mit  dem  höchsten  Messwert  (32,9 µg/m³)  korrespondiert.  Die  niedrigsten  modellierten  Konzen‐
trationen  (12,5‐13 µg/m³,  nordwestliche  Eifel,  Hohes  Venn)  entsprechen  dem  Minimum  der 
Messungen (12,7 µg/m³) und können als regionale bzw. ländliche PM10‐Hintergrundkonzentration in 
Waldgebieten  abseits  von  Städten  interpretiert werden. Bezogen  auf die  gesamte Modell‐Domain 
treten die höchsten modellierten PM10‐Mittelwerte (35‐37,5 µg/m³) außerhalb des Untersuchungs‐
gebietes  im  Raum  Düsseldorf  auf.  Diese  Rasterzellen  liegen  außerhalb  der  von  Stationen  zur 
Interpolation  umfassten  Fläche,  und  werden  somit  in  der  Höhe  ihrer  modellierten  PM10‐
Konzentrationen  vor  allem  durch  lokale  Landnutzung  und  Emissionen  beeinflusst.  An  der  am 
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stärksten belasteten Station in diesem Raum („Düsseldorf Corneliusstr.“) traten in den Jahren 2008‐
2010  Jahresmittel  von  35‐36 µg/m³  auf  (LANUV  NRW  2009a,  2010,  2011a),  was  etwa  den 
modellierten Konzentrationen entspricht. Im Bereich der Tagebaue (Hambach, Inden) muss von einer 
Unterschätzung  der  PM10‐Mittelwerte  ausgegangen  werden,  da  keine  Emissionsdaten  für  diese 
Quellen  vorlagen.  Bei  der  Erstellung  aktueller  Karten  der  PM10‐Konzentration  im  Rahmen  des 
„PMlab“  Projektes  werden  Tagebaue  daher  gesondert  markiert  und  ohne  Konzentrationswerte 
dargestellt. Innerhalb der EMR‐Grenzen werden  in 32 1x1 km²‐Rasterzellen hohe PM10‐Mittelwerte 
von >30 µg/m³ erreicht (Abb. 7.10.2). 
 
 
Abb. 7.10.2:  Modellierte  und  gemessene  mittlere  PM10‐Konzentrationen  im  Zeitraum  2008‐2010. 
Koordinatensystem: ETRS 1989 LAEA. 
Entsprechend der hohen Beta*²‐Werte  (Abb. 7.7.3)  fallen  insbesondere die  Industriegebiete  sowie 
die  urbanen  Gebiete  der  Euregio  Maas‐Rhein  durch  relativ  hohe  modellierte  mittlere  PM10‐
Konzentrationen  auf.  Außerhalb  städtischer  Gebiete  sind  vor  allem  die  Umgebungen  größerer 
Linienquellen  (Autobahnen)  durch  erhöhte  PM10‐Werte  gekennzeichnet.  In  den  ausgedehnten 
Waldgebieten  im  Süden  der  EMR  werden  großflächig  niedrige  mittlere  PM10‐Konzentrationen 
<18 µg/m³ modelliert (Abb. 7.10.2). 
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8  Maßnahmen zur Verbesserung der Luftqualität 
Die Inhalte von Kapitel 8 basieren zum Teil auf dem Buchkapitel  
Merbitz,  H.,  Schneider,  C.  (2012):  Stadtplanung  und  Luftreinhaltung.  In:  Böhme,  C.;  Kliemke,  C.; 
Reimann, B.;  Süß, W.  (Hrsg.): Handbuch  Stadtplanung und Gesundheit.  1. Aufl. Bern: Verlag Hans 
Huber, 139–150. (c) 2012 Verlag Hans Huber, Hogrefe AG, Bern, sowie auf dem Artikel 
Merbitz, H., Detalle, F., Ketzler, G., Schneider, C., Lenartz, F. (2012b): Small scale particulate matter 
measurements and dispersion modelling  in the  inner city of Liège, Belgium. International Journal of 
Environment and Pollution 50 (1/2/3/4), 234–249. (c) 2012 Inderscience Enterprises Ltd. 
 
8.1  Rechtliche Grundlagen und kommunale Handlungsfelder 
8.1.1  Gesetzliche Grundlagen 
In  der  Richtlinie  1999/30/EG  wurden  erstmals  europaweite  Grenzwerte  für  die  gesundheitlich 
relevanten  Schadstoffe  PM10,  NO2,  NOx  sowie  Blei  und  SO2  festgelegt,  um  die  menschliche 
Gesundheit  zu  schützen.  So  wurde  für  NO2  ein  Stundengrenzwert  von  200 μg/m³  definiert,  der 
maximal  18‐mal  im  Kalenderjahr  überschritten  werden  darf,  während  das  Jahresmittel  maximal 
40 μg/m³ betragen darf. Für PM10  liegt der Tagesgrenzwert bei 50 μg/m³ und darf an maximal 35 
Tagen  im  Jahr überschritten werden, während das  Jahresmittel höchstens 40  μg/m³ betragen darf 
(Richtlinie  1999/30/EG).  Eine  umfassende  Novellierung  der  Luftqualitätsrichtlinie  fand  in  der 
Richtlinie 2008/50/EG  statt. Erstmals werden hier  auch Grenzwerte bzw. Zielwerte  für die PM2.5‐
Fraktion formuliert, wobei ein Indikator für die PM2.5‐Belastung, ein sogenannter „Average Exposure 
Indicator“  (AEI)  für  das  Referenzjahr  2010  in  jedem  Land  zu  ermitteln  ist.  An  der  Höhe  dieses 
Indikators hat sich ein nationales Ziel zur Senkung der PM2.5‐Konzentrationen zu orientieren, wobei 
der Richtgrenzwert von 20 μg/m³ nach einer Überprüfung  im Jahre 2013 ab dem 1. Januar 2020 als 
Mittelwert des Kalenderjahres einzuhalten ist (Richtlinie 2008/50/EG). 
Rechtliche  Grundlage  der  Luftreinhaltung  in  Deutschland  ist  das  Bundes‐Immissionsschutzgesetz 
(BImSchG),  welches  Genehmigungsverfahren  für  Anlagen  mit  hohem  Ausstoß  gesundheitlich 
relevanter Schadstoffe  regelt. Hierbei  ist neben dem Verursacherprinzip das Vorsorgeprinzip kenn‐
zeichnend  (BImSchG 2002). Neben der Errichtung von genehmigungsbedürftigen Anlagen  (§§ 4 bis 
21)  gilt  das  BImSchG  u.a.  auch  für  die  Beschaffenheit  von  Anlagen,  Stoffen,  Brennstoffen  und 
Treibstoffen  sowie  Biokraftstoffen  (§§  32  bis  37),  die  Beschaffenheit  und  den  Betrieb  von 
Kraftfahrzeugen  und  ihren Anhängern  und  von  Schienen‐,  Luft‐  und Wasserfahrzeugen  sowie  von 
Schwimmkörpern und schwimmenden Anlagen (§§ 38 bis 40) und den Bau öffentlicher Straßen sowie 
von Eisenbahnen, Magnetschwebebahnen und Straßenbahnen (§§ 41 bis 43) (BImSchG 2002). 
In § 50 des BImSchG wird ein Grundsatz formuliert, der für alle planenden Institutionen bindend ist:  
„Bei  raumbedeutsamen  Planungen  und  Maßnahmen  sind  die  für  eine  bestimmte  Nutzung  vor‐
gesehenen Flächen einander so zuzuordnen, dass schädliche Umwelteinwirkungen  […] auf die aus‐
schließlich oder überwiegend dem Wohnen dienenden Gebiete sowie auf sonstige schutzbedürftige 
Gebiete […] so weit wie möglich vermieden werden.“ (BImSchG 2002, S. 32, Ministerium für Verkehr 
und  Infrastruktur  Baden‐Württemberg  2012).  Neben  anlagenbezogenen  Regelungen  werden  im 
BImSchG  auch  gebietsbezogene  Regelungen  getroffen.  Die  kontinuierliche  Überwachung  der 
Luftqualität fällt nach § 44 unter die Zuständigkeit der Landesbehörden (BImSchG 2002). 
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Die  TA  Luft  als  erste  allgemeine  Verwaltungsvorschrift  zum  BImschG  legt  die  technischen 
Anforderungen  der  Emissions‐  und  Immissionsüberwachung  sowie  die Details  der Genehmigungs‐
verfahren  schadstoffemittierender Anlagen  fest  (BMU  2002), während  in  den  Bundes‐Immissions‐
schutzverordnungen  (BImSchV) u. a. Emissions‐ und  Immissionsgrenzwerte  für Luftschadstoffe und 
Lärm  definiert  sind.  In  der  22.  BImSchV werden  die  EU‐Grenzwerte  der  Richtlinie  1999/30/EG  in 
deutsches Recht übernommen (22. BImSchV 2002). 
Weitere  für den  Immissionsschutz  relevante Regelwerke sind das Baugesetzbuch, welches u. a. die 
Aufstellung von Flächennutzungs‐ und Bebauungsplänen regelt und dabei den Belangen des Umwelt‐ 
und Naturschutzes besondere Bedeutung beimisst (Baugesetzbuch 2004), sowie das Gesetz über die 
Umweltverträglichkeitsprüfung  (UVPG), dessen Zweck es  ist, sicherzustellen dass Auswirkungen auf 
Mensch und Umwelt, die sich aus privaten oder öffentlichen Vorhaben ergeben,  im Voraus erkannt 
und Schäden vermieden werden (UVPG 2002). 
 
8.1.2  Luftreinhalte‐ und Aktionspläne 
In § 47 des BImSchG werden die zuständigen Behörden verpflichtet,  im Falle einer Überschreitung 
der  Immissionsgrenzwerte  einen  Luftreinhalteplan  (LRP)  aufzustellen,  in  dem  die  erforderlichen 
Maßnahmen  zur  dauerhaften  Verminderung  von  Luftverunreinigungen  festgelegt  sind.  Darüber 
hinaus wird die Aufstellung eines Aktionsplanes vorgeschrieben, sofern die Gefahr besteht, dass die 
festgelegten Immissionsgrenzwerte bzw. Alarmschwellen überschritten werden (BImSchG 2002). Die 
im Aktionsplan  festgelegten Maßnahmen müssen geeignet sein, die Gefahr der Überschreitung der 
Grenzwerte zu verringern oder den Zeitraum, während dessen die Werte überschritten werden, zu 
verkürzen. Die Maßnahmen sind entsprechend des Verursacheranteils unter Beachtung des Grund‐
satzes  der  Verhältnismäßigkeit  gegen  alle  Emittenten  zu  richten,  die  zum  Überschreiten  der 
Immissionsgrenzwerte  oder  in  einem  Untersuchungsgebiet  zu  sonstigen  schädlichen  Umwelt‐
einwirkungen  beitragen  (BImSchG  2002).  Von  Luftreinhalteplänen  wird  neben  einer  verursacher‐
spezifischen  Quellenanalyse  auch  eine  räumliche  Quellenanalyse  verlangt, wobei  die  lokal  verur‐
sachte Belastung vom Anteil des regionalen Hintergrundes abgegrenzt werden soll (Diegmann et al. 
2007). Die Quellanteile werden mit verschiedenen numerischen Modellen ermittelt. Plangebiete für 
Luftreinhaltepläne können  sowohl Teile eines Stadtgebietes, ganze Stadtgebiete oder ein Ballungs‐
raum sein. Bei der Abgrenzung räumlicher Anteile der PM10‐Belastung wird zwischen großräumigem 
Hintergrund,  urbaner  Zusatzbelastung  und  lokaler  Zusatzbelastung  (i. d. R.  Straßenverkehr) 
differenziert  (Diegmann et al. 2007). Quellanalysen  innerhalb Deutschlands  in den  Jahren 2002 bis 
2005  ergaben Anteile  des  großräumigen Hintergrundes  bzw.  des  Ferntransportes  an  der  urbanen 
PM10‐Belastung  von  30  bis  70 %,  während  die  Anteile  des  lokalen  Kfz‐Verkehrs  maximal  40 % 
erreichten (Diegmann et al. 2007). 
Infolge  von Überschreitungen der  seit  2005  geltenden  EU‐Grenzwerte  für  PM10 und NOx wurden 
Luftreinhaltepläne in zahlreichen Städten der Bundesrepublik aufgestellt (Diegmann et al. 2007). Der 
Maßnahmenkatalog der  LRP  ist  vorwiegend  auf den Verkehr  ausgerichtet und umfasst  zum  einen 
Tempobeschränkungen,  Verkehrsflussoptimierung,  Verkehrssperrungen  bzw.  Verkehrsbeschrän‐
kungen  in  Form  von Umweltzonen  (Diegmann et  al. 2007).  Zum  anderen werden der Ausbau des 
öffentlichen Personennahverkehrs, die Nachrüstung der städtischen Busse und Fahrzeuge mit Ruß‐ 
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und  Partikelfiltern, der  Einsatz  von  Erdgas‐Linienbussen  sowie  der  Testeinsatz  von  Elektro‐Hybrid‐
bussen,  die  Förderung  des  Fahrrad‐  und  Fußgängerverkehrs,  der  Ausbau  des  Schienen‐  und 
Straßennetzes  sowie  die  Änderung  des  Fahrbahnbelags  als Maßnahmen  zur  Emissionsminderung 
genannt  (Diegmann et al. 2007). Städte‐ und verkehrsplanerische Maßnahmen umfassen eine Min‐
derung des  Energiebedarfs durch  energieoptimiertes Bauen,  stadtstrukturbezogene Mobilitätskon‐
zepte und Maßnahmen zur Reduzierung des innerstädtischen Durchgangsverkehrs (Bezirksregierung 
Köln 2009, Diegmann et al. 2007). In Nordrhein‐Westfalen waren Ende des Jahres 2012 (Oktober) 36 
LRP  in  Kraft  bzw.  in  Bearbeitung,  wobei  auch  hier  überwiegend  der  Straßenverkehr  als 
Hauptverursacher der PM10‐ und NOx‐Belastung identifiziert wurde (LANUV NRW 2012b). 
Infolge  anhaltender  PM10‐  und  NOx‐Grenzwertüberschreitungen  haben  die  Bezirksregierungen 
Düsseldorf,  Arnsberg  und Münster  Anfang  2006  begonnen,  Luftreinhaltepläne  für  einzelne  Ruhr‐
gebietsstädte wie  z. B. Essen und Duisburg aufzustellen, die u. a. neun einzelne Umweltzonen mit 
einer Gesamtfläche von 225 km² beinhalteten. Zwischenzeitlich wurde vom Städtetag NRW und dem 
Regionalverband Ruhr (RVR) eine Machbarkeitsstudie zur regionalen Luftreinhalteplanung in Auftrag 
gegeben,  die  bestätigte,  dass  nur  in  die  Fläche  wirkende  Maßnahmen  unter  Einbezug  aller 
Emittentengruppen zu einer deutlichen  Immissionsminderung führen können (Kuhlmann u. Dobrick 
2008). Der daraufhin erstellte Luftreinhalteplan Ruhrgebiet umfasst Maßnahmen für die Emittenten‐
gruppen  Industrie,  Kleinfeuerungsanlagen,  Landwirtschaft  und  Verkehr  und  verbindet  regionale, 
städteübergreifende  und  stadtbezogene  Handlungsfelder.  Über  80  Einzelmaßnahmen  sind  vorge‐
sehen, wobei die ursprüngliche Forderung der Kommunen nach einer großen, zusammenhängenden 
Umweltzone nicht umgesetzt wurde  (Kuhlmann u. Dobrick 2008). Der  Luftreinhaltplan Ruhrgebiet 
umfasst insgesamt 13 Kommunen, die in drei Teilgebiete (West, Nord, Ost) unterteilt sind (Bez. Reg. 
Arnsberg 2008, Bez. Reg. Düsseldorf 2008, Bez. Reg. Münster 2008). 
Neben verkehrsbezogenen bzw. verkehrsbeschränkenden Maßnahmen wie Umweltzonen beinhaltet 
der LRP Ruhrgebiet unter anderem Maßnahmen zur Straßenbegrünung sowie Dach‐ und Fassadenbe‐
grünung, energiesparendes Bauen und Sanieren, Beratung und Unterstützung bei der energieopti‐
mierten  Planung  der  Siedlungsstruktur  und Bauweise, Verbesserung  der  Transportlogistik, Verhin‐
derung von Nachverdichtung von Wohnbauflächen  im Innenstadtbereich, sofern dadurch Frischluft‐
bahnen  geschlossen  würden,  Verhinderung  von  Schluchtencharakter  beim  Straßenbau  sowie  die 
energieeffiziente  Sanierung  und  Modernisierung  von  Gebäuden  und  Industrieanlagen  (Bez.  Reg. 
Arnsberg 2008, Bez. Reg. Düsseldorf 2008, Bez. Reg. Münster 2008). 
Das Reduktionspotential der  Einzelmaßnahmen  ist  standortabhängig, wobei  das höchste  Potential 
der  Senkung der  PM10‐Zusatzbelastung  von  verkehrsbezogenen Maßnahmen  ausgeht. Dies  gilt  in 
noch stärkerem Maße für die NOx‐Zusatzbelastung, die durch Verkehrseinschränkungen  im Rahmen 
von  Umweltzonen  um  bis  zu  40 %  gesenkt  werden  kann  (Bez.  Reg.  Arnsberg  2008,  Bez.  Reg. 
Düsseldorf 2008, Bez. Reg. Münster 2008). 
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8.2  Maßnahmen zur Verbesserung der Luftqualität in Städten 
8.2.1  Übersicht der Handlungsmöglichkeiten 
Die  vorwiegend  auf  der  kommunalen  Ebene  angesiedelten  Handlungsmöglichkeiten  zur  Ver‐
besserung der urbanen Luftqualität umfassen neben Maßnahmen zur Verringerung von Emissionen 
auch die  städtebauliche Einflussnahme  im Bereich der Transmission, d. h. bei der Ausbreitung und 
Verdünnung der emittierten Schadstoffe. Die Transmission  stellt das Bindeglied  zwischen Emission 
und  Immission  dar.  Die  unterschiedlichen  Handlungsmöglichkeiten  in  der  Kausalkette  Emission‐
Transmission‐Immission sind in Abb. 8.2.1.1 dargestellt. 
 
 
Abb. 8.2.1.1: Handlungsfelder der Luftreinhaltung auf kommunaler Ebene (Merbitz u. Schneider 2012). 
Im Folgenden werden einzelne Maßnahmen  im Bereich der Emissionssenkung, der Flächennutzung, 
der  Bebauung  und  des  Luftaustauschs  sowie  der  Anpflanzung  bestimmter  Vegetation  und  der 
Änderung der Fahrbahnbeschaffenheit diskutiert. 
 
8.2.2  Kfz‐Emissionssenkungen 
Emissionsbezogene Maßnahmen haben vor allem den städtischen Kfz‐Verkehr  im Fokus  (Diegmann 
et al. 2007). Neben der Verkehrsreduzierung oder Umlenkung des Verkehrsflusses stellt vor allem der 
Einsatz moderner, emissionsarmer Technologien eine Möglichkeit dar, die Schadstoffemissionen zu 
senken. Eine Maßnahme des Luftreinhalteplans Aachen ist die Umstellung des städtischen Fuhrparks 
und der Busflotte auf emissionsarme Technik (Bezirksregierung Köln 2009). Im Rahmen der in Kapitel 
4 behandelten Messkampagne  in Liège  (Belgien)  im Zeitraum Mai‐Juni 2011  fanden analog zu den 
mobilen Feinstaubmessungen Dispersionsmodellierungen mit dem Modell AUSTAL2000 statt. Diese 
hatten  zum einen das Ziel, das Modell mit den  gemessenen Konzentrationen  zu  validieren, wobei 
insgesamt  eine  gute  Übereinstimmung  zwischen modellierten  und  gemessenen  Konzentrationen, 
insbesondere  bei  der  Identifikation  besonders  belasteter  „Hot  Spots“  der  Feinstaubkonzentration 
festgestellt  wurde.  Zum  anderen  sollten  die  Auswirkungen  von  Emissionssenkungen  städtischer 
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Busse geprüft werden (Merbitz et al. 2012b). Abb. 8.2.2.1 zeigt die modellierte Ausgangssituation der 
Konzentrationen  (a),  wobei  die  meteorologischen  Verhältnisse  sowie  das  Verkehrsaufkommen 
während der mobilen Messkampagne (Kapitel 4) als Eingabeparameter des Modelllaufs vorgegeben 
wurden.  In  Abb.  8.2.2.1  b/c  sind  die  simulierten  PM10‐Konzentrationen  bei  einer  Senkung  der 
Busemissionen um 50 % (b), sowie um 100 % (c) bei gleicher Meteorologie dargestellt. 
 
Abb. 8.2.2.1:  Modellierte PM10‐Konzentrationen, Ausgangssituation (a), 50 % Emissionssenkung (b) und 100 % 
Emissionssenkung bei Bussen (c) (Merbitz et al. 2012b). Quelle Gebäudedaten: Stadt Liège 2011. 
Aufgrund  des  hohen  Anteils  von  Bussen  an  der  PM10‐Gesamtemission  im  Modellgebiet  sind 
deutliche  Immissionssenkungen  schon  bei  einem  Rückgang  der  Busemissionen  um  50 %  zu 
verzeichnen.  In  der  westlichen  Seitenstraße  mit  höchsten  PM10‐Werten  (Kapitel  4)  liegt  der 
Immissionsrückgang bei 12‐13 µg/m³ bzw. 23‐27 % der Zusatzkonzentration, während  innerhalb des 
Boulevards  Rückgänge  um  14‐22 %  erzielt  werden,  wenn  die  Busemissionen  um  50 %  reduziert 
werden.  Für  die  Simulation  einer  Einstellung  des  Busverkehrs  liegen  die  modellierten  PM10‐
Konzentrationsrückgänge bei 48‐55 %  in der westlichen Seitenstraße und bei 24‐54 %  im Boulevard, 
mit niedrigeren Werten entlang der Gehwege und höchsten  Immissionssenkungen  in der Mitte des 
Boulevards  im  Bereich  der  Busspur  (Abb.  8.2.2.1 c).  Die  Berechnung  der  PM10‐Emissionen  als 
Eingabeparameter  für  die  Modellläufe  wurde  auf  Basis  von  Emissionsfaktoren  des  „Handbuch 
Emissionsfaktoren des Straßenverkehrs“ (HBEFA), Version 2.1 für das Jahr 2004 (UBA, BUWAL, UBA 
2004) durchgeführt, da in Liège eine ältere Busflotte im Einsatz ist, welche den EURO‐Normen 0 bis V 
entspricht, wobei ältere Fahrzeuge  (EURO 0 und  I) derzeit auf EURO‐Norm V modernisiert werden 
(Merbitz  et  al.  2012b).  Modellsimulationen  zur  Berechnung  der  Auswirkungen  von  Emissions‐
senkungen entlang des Brüsseler Verkehrsringes haben einen Rückgang der PM10‐Gesamtbelastung 
um bis zu 5,8 % (‐1,9 µg/m³) für eine Verkehrsreduktion um 20 % sowie einen Rückgang der PM10‐
Werte  um  bis  zu  29 %  (‐9,4 µg/m³)  bei  einer  vollständigen Unterbindung  von  Kfz‐Verkehr  für  die 
Umgebung des Verkehrsringes ergeben  (Fierens et al. 2011). Es kann davon ausgegangen werden, 
dass insbesondere für ältere Fahrzeugflotten mit großem Anteil schwerer Nutzfahrzeuge hohe Werte 
der  Emissions‐  und  Immissionsreduktion  relativ  zur  Senkung  des  Verkehrsaufkommens  erzielt 
werden  können.  Die  Installation  von  Partikelfiltern  bei  älteren  Fahrzeugen  kann  Rückgänge  der 
Partikelemission um bis zu 75 % bis 90 % bewirken (Schrooten et al. 2006). 
Im  Rahmen  des  Luftreinhalteplans  Aachen  wurden  verschiedene  verkehrsbezogene Maßnahmen 
durchgeführt,  mit  dem  Ziel,  die  Grenzwertüberschreitungen  für  PM10  und  NOx  zu  unterbinden 
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(Bezirksregierung Köln 2009). Dabei wurde eine Vielzahl  ineinander greifender Projekte umgesetzt, 
um den motorisierten  Individualverkehr zu senken und den ÖPNV, Rad‐ und Fußverkehr zu stärken 
sowie den Güterverkehr zu optimieren. Einzelmaßnahmen sind hierbei z.B. die Einführung von Job‐
tickets  im öffentlichen Dienst und  in Unternehmen, die Umrüstung des  städtischen Fuhrparks und 
öffentlicher  Busse  auf  emissionsärmere  Technik  sowie  der  Ausbau  des  Radwegenetzes.  Darüber 
hinaus soll ein  temporäres LKW‐Fahrverbot während der Hauptverkehrszeiten  (7:00 bis 12:00 Uhr) 
am Standort Aachen‐Wilhelmstraße die Grenzwertüberschreitungen von PM10 und NOx reduzieren 
(Bezirksregierung  Köln  2009).  Im  Jahre  2010  wurden  weitere Maßnahmen  im  Rahmen  des  Luft‐
reinhalte‐ und Aktionsplans Aachen verabschiedet. Hierzu zählen die Aachener Festbrennstoffverord‐
nung für holzgefeuerte Einzelöfen, die die Feinstaubbelastung  im Aachener Talkessel um 1‐3 µg/m³ 
senken soll, sowie ein automatisches Fahrradverleihsystem, herabgesetzte Bustarife und der Einsatz 
elektromobiler  Fahrzeuge  (Elektro‐Roller,  Pedelecs)  (Stadt  Aachen  2010b).  Hinsichtlich  der  Ziel‐
setzung,  Grenzwertüberschreitungen  am  Standort Wilhelmstraße  zu  vermeiden,  lässt  sich  für  die 
Kalenderjahre 2010 bis 2012 noch keine signifikante Verbesserung feststellen. Die Jahresmittelwerte 
für NO2 lagen mit 56, 51 und 52 µg/m³ über dem Grenzwert von 40 µg/m³, während die Anzahl von 
PM10‐Überschreitungstagen mit 32  (2010 und 2012) bzw. 34  (2011) nur knapp unter der maximal 
erlaubten Anzahl von 35 Tagen pro Jahr lag (LANUV NRW 2011a, 2012a, 2013). 
Als Alternative zu einer statischen Sperrung von Straßen für schwere Nutzfahrzeuge zu festgelegten 
Tageszeiten wurde  in der  Stadt Hagen eine dynamische  Steuerung entwickelt, die  in Abhängigkeit 
von meteorologischen Parametern (Windgeschwindigkeit und –richtung, Globalstrahlung) temporäre 
Durchfahrtsverbote  für  LKW  auslöst.  Das maximale Minderungspotential  lag  im  Jahresmittel  bei 
4 µg/m³ für NOx und 2,5 µg/m³ für PM10 (Quass et al. 2008). Neben der Verkehrsbeschränkung bzw. 
‐reduktion  kann  auch  die  Optimierung  des  Verkehrsflusses,  z.B.  durch  optimierte  Lichtsignal‐
steuerung  („grüne Welle“) oder Parkleitsysteme dazu beitragen, die Kfz‐Emissionen bei  gleichblei‐
bender Anzahl  an  Fahrzeugen  zu  senken. Auch Geschwindigkeitsbeschränkungen  können  zu  einer 
Verstetigung des Verkehrsflusses und damit zu einer Abnahme der Emissionen führen (Appelhans et 
al. 2009). 
 
8.2.3  Flächennutzung 
Hinweise  für  die  Bauleitplanung werden  u.  a.  in  Klimaanalyse‐Karten  zusammengefasst,  in  denen 
Flächenkennzeichnungen  die  Empfindlichkeit  gegenüber  Nutzungsänderungen  angeben.  Dabei 
werden  Ergebnisse  aus Messungen  und  Simulationen  verwendet,  um  Planungsempfehlungen  zu 
geben. Auf Basis von Grundlagenkarten, die den Einfluss von Topographie und Landnutzung auf das 
lokale  Klima  sichtbar  machen,  werden  synthetische  Klimakarten  erstellt.  Planungsempfehlungen 
beinhalten  die  Freiflächensicherung,  die  Vermeidung  von  Emissionen  und  die  Minimierung  von 
Strömungshindernissen  in  Kaltluft‐  bzw.  Frischluftbahnen  (Ren  et  al.  2011, Havlik u.  Ketzler  2000, 
siehe folgender Abschnitt). 
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8.2.4  Bebauung und Luftaustausch 
Die Konzentration luftgetragener Schadstoffe ist abhängig von der Straßenbreite bzw. dem Volumen 
des  Straßenraums.  Bei  gegebener  Quellstärke  steigen  die  Schadstoffwerte  proportional  zum 
Verhältnis  von  Gebäudehöhe  zu  Straßenbreite  an, wobei  durchbrochene  Randbebauung  deutlich 
geringere Konzentrationen hervorruft (Beckröge 1999b). 
In Städten mit hoher Reliefenergie haben  thermisch  induzierte Windsysteme wie z.B. Kaltluftflüsse 
eine  entscheidende  Belüftungswirkung.  Flächen  mit  starker  strahlungsbedingter  nächtlicher  Ab‐
kühlung  sind  z.  B.  Wiesen,  Felder  und  Waldgebiete.  Täler  und  Hangeinschnitte  sind  natürliche 
Bahnen,  die  die  Kaltluftentstehungsgebiete  mit  dem  Siedlungsraum  verbinden  (Ministerium  für 
Verkehr  und  Infrastruktur  Baden‐Württemberg  2012).  Der  Kaltluftfluss  ist  von  Hindernissen  wie 
blockierender  Bebauung  oder  quer  zum  Tal  verlaufenden  Baumreihen  freizuhalten.  Geeignete 
Nutzungen in Kaltluft‐ bzw. Frischluftbahnen sind Grünflächen, Sportanlagen oder landwirtschaftliche 
Nutzflächen. Darüber hinaus müssen Emissionen im Kaltluft‐ bzw. Frischluftstrom vermieden werden 
(Ministerium für Verkehr und  Infrastruktur Baden‐Württemberg 2012, Havlik u. Ketzler 2000). Auch 
die Bahnen des Flurwinds, der  thermisch  induzierten Luftzirkulation zwischen Stadt und Umland  in 
Städten  ohne  Reliefenergie  sind  von  Hindernissen  freizuhalten  und  nur  durch  Pflanzen  niedriger 
Höhe zu versehen (Snowdon 2003). 
 
8.2.5  Anpflanzung 
Pflanzen  sind wirksame  Filter,  an  denen  sich  Luftschadstoffe wie  Feinstaub,  Stickoxide  und Ozon 
ablagern  (Rowe  2011,  vgl.  Kapitel  5.3).  Grünzüge  sind  besonders  geeignet,  um  Industrie‐  und 
Gewerbeflächen  sowie  stark  befahrene  Straßen  von Wohngebieten  abzutrennen,  wobei  positive 
mikroklimatische  und  lufthygienische  Wirkungen  vor  allem  von  zusammenhängenden  größeren 
Grünflächen  ausgehen  (Ministerium  für  Verkehr  und  Infrastruktur  Baden‐Württemberg  2012, 
Beckröge 1999b). Während Stickoxide und Ozon vor allem von Laubbäumen mit flachen und breiten 
Blättern durch Gasaustausch wirksam absorbiert werden, wird Feinstaub von Nadeln oder von rauen, 
behaarten,  klebrigen  Blättern  von  Laubbäumen  besonders  effektiv  ausgekämmt  und  mit  dem 
Regenwasser abgespült  (Menke et al. 2008). Grundsätzlich  ist zu beachten, dass nur aufgelockerte 
Anpflanzungen kleinräumige Luftströmungen erzeugen, die für eine wirkungsvolle Staubabscheidung 
sorgen.  Auch  Sträucher  und  Kletterpflanzen  sowie  Hecken  sind  effektive  Senken  der 
Schadstoffkonzentration  (Menke  et  al.  2008,  Snowdon  2003).  Während  in  Wohngebieten  mit 
geringer Siedlungsdichte die Wirkung der Bäume uneingeschränkt positiv gesehen werden kann,  ist 
bei  der  Anpflanzung  von  Bäumen  in  Straßenzügen  zu  beachten,  dass  ein  geschlossenes  Baum‐
kronendach  in  einer  Straßenschlucht  zu  einer Anreicherung  von  bodennah  emittierten  Luftschad‐
stoffen im unteren Straßenraum führen kann (Ministerium für Klimaschutz, Umwelt, Landwirtschaft, 
Natur‐und Verbraucherschutz des Landes Nordrhein‐Westfalen (Hg.) 2010). Negative lufthygienische 
Effekte  von  Baumreihen  in  Straßenschluchten wurden  besonders  bei  geringer Durchlässigkeit  der 
Baumkronen während  der Vegetationsperiode  festgestellt  (Keuken  u. Van  der Valk  2010). Moose 
eignen sich ebenfalls als effektive Sammler von Partikeln. Insbesondere Feinstäube werden zunächst 
physikalisch  zwischen  den Moospflanzen  festgehalten,  und  darüber  hinaus  durch  Ionenaustausch 
chemisch  gebunden. Vor  allem Ammonium wird  durch  Ionenaustausch  der Atmosphäre  entzogen 
8   Maßnahmen zur Verbesserung der Luftqualität 
144 
und  von  Moosen  als  Nährstoffquelle  genutzt  (Frahm  u.  Sabovljevic  2007).  Optimale 
Partikelbindungseigenschaften wurden bei Moosen mit mittlerem Wassersättigungsgrad festgestellt, 
während trockene Moose geringere Wirkung zeigten. Daraus  folgt, dass Moosmatten ggf. künstlich 
befeuchtet werden müssen,  um  den  gewünschten  lufthygienischen Nutzen  zu  erzielen  (Frahm  u. 
Sabovljevic 2007). Eine weitere Möglichkeit zur Verbesserung der Luftqualität ist die Begrünung von 
Dächern und Hauswänden innerhalb von Straßenschluchten. Eine modellbasierte Studie hat ergeben, 
dass  bei  einer  Kombination  von  Anpflanzungen  innerhalb  einer  Straßenschlucht  und  begrünten 
Häuserwänden die NOx‐ und PM10‐Konzentrationen vor allem bei geringen Windgeschwindigkeiten 
um 40 % bzw. 60 % gesenkt werden können. Hierbei konnte ein größerer Effekt durch Bepflanzungen 
der Häuserwände als durch begrünte Dächer nachgewiesen werden (Pugh et al. 2012). 
 
8.2.6  Fahrbahnoberfläche 
Ein  erheblicher  Teil  der  verkehrsbedingten  Feinstaubemissionen  stammt  nicht  aus  Verbrennungs‐
prozessen, sondern wird durch Abrieb und Aufwirbelung von Partikeln von der Fahrbahnoberfläche 
freigesetzt  (siehe Kapitel 3.5). Die  Intensität des  Straßenbelagabriebs und der Aufwirbelung hängt 
dabei von der Beschaffenheit und dem Zustand des Straßenbelags ab.  Intakte Beläge verursachen 
weniger  Abrieb  als  schadhafte  Beläge.  Die  Aufwirbelung  wird  vor  allem  durch  verschmutzte 
Fahrbahnen begünstigt. Darüber hinaus sind poröse Fahrbahnbeläge von Vorteil, da auf ihnen durch 
günstige  Hafteigenschaften weniger  Partikel  aufgewirbelt werden  als  auf  Belägen mit  kompakter 
Oberfläche (Informationsdienst Wissenschaft 01.02.2011). 
 
8.2.7  Zusammenfassung lufthygienischer Handlungsmöglichkeiten 
Zur Verbesserung  urbaner  Luftqualität muss  eine Vielzahl  von Maßnahmen  beachtet werden. Die 
effektivste Maßnahme  ist  die  Reduktion  von  Emissionen,  insbesondere  des  Straßenverkehrs.  Im 
Bereich  der  Ausbreitung  und  Verdünnung  luftgetragener  Schadstoffe  spielt  die  Förderung  der 
Ventilation  und  der  Zufuhr  unbelasteter  Luft,  z.  B.  durch  reliefbedingte  Kaltluftströme  eine  ent‐
scheidende Rolle (Kapitel 8.2.4). Vor allem bei partikulären Schadstoffen besteht ein erhebliches luft‐
hygienisches  Potential durch Anpflanzung  geeigneter Vegetation,  z.B.  bei Begrünung  von Dächern 
und  Häuserwänden  (Kapitel  8.2.5).  Bei  Feinstaub  muss  auch  berücksichtigt  werden,  dass  dieser 
Schadstoff  regionalen  bis  großräumigen  Transporten  unterliegt  und  damit  auch  Schadstoffquellen 
des regionalen Hintergrunds für die urbanen PM‐Konzentrationen relevant sind. Lokale Maßnahmen 
müssen somit verbunden werden mit regionalen Konzepten, wobei der Luftreinhalteplan Ruhrgebiet 
(vgl. Kapitel 8.1.2) als Modell für ein solches regionales Konzept angesehen werden kann (Merbitz u. 
Schneider  2012).  Für  effektive  Maßnahmen  zur  Senkung  der  Feinstaubkonzentrationen  ist  eine 
Kenntnis  der  Anteile  verschiedener  Emissionsquellen  notwendig,  die  wiederum  eine  Charakteri‐
sierung der chemischen Zusammensetzung der Partikelmasse voraussetzt (Belis et al. 2013, Quass et 
al. 2004, Lenschow et al. 2001). Die Kenntnis der chemischen Bestandteile der Partikelmasse ist auch 
für die Abschätzung gesundheitlicher Risiken von großer Bedeutung (vgl. Kapitel 2.5). 
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Ziel  der  Arbeit war  die Untersuchung  räumlicher  und  zeitlicher  Variabilität  von  Feinstaubkonzen‐
trationen,  ihrer  Steuerungsfaktoren  und  ihrer Modellierbarkeit  in  urbanen  Räumen  sowie  auf  der 
regionalen Skala. 
Die wesentlichen Forschungsfragen waren hierbei: 
• Welche  kleinräumigen  Verteilungsmuster  der  Feinstaubkonzentration  und  welche 
Bevölkerungsexposition liegen im urbanen Raum vor? 
• Wie wird die Höhe der urbanen PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen durch das Zusammen‐
wirken von Emissionen, Bebauung und Flächennutzung gesteuert? 
• Wie  stellt  sich  die  regionale  PM10‐Konzentrationsverteilung  in  Abhängigkeit  von  Land‐
nutzung und Emissionen dar? 
• Welcher zeitlichen Variabilität unterliegt die Feinstaubkonzentration  im verkehrsbelasteten 
innerstädtischen sowie im randstädtischen Raum? 
• Wie  wird  die  zeitliche  PM10‐Konzentrationsvariabilität  im  urbanen  Raum  durch  meteo‐
rologische  Einflüsse  geprägt  und  unter  welchen  Bedingungen  sind  deutlich  erhöhte 
Feinstaubkonzentrationen zu erwarten? 
• Mit  welchen  Methoden  lassen  sich  die  räumliche  und  zeitliche  Feinstaubvariabilität  auf 
verschiedenen Skalen modellieren bzw. prognostizieren? 
• Welche  Maßnahmen  sind  geeignet,  um  die  Höhe  der  urbanen  Feinstaubbelastung  zu 
senken? 
Zur Beantwortung dieser Fragen wurden folgende Arbeiten durchgeführt: 
• Mobile Messungen urbaner PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen in Aachen und Liège 
• GIS‐basierte  geostatistische Analysen  zur Bestimmung und Quantifizierung  der  räumlichen 
Feinstaubvariabilität und ihrer Steuerungsfaktoren im urbanen Raum 
• Abgrenzung potentiell  lufthygienisch belasteter Gebiete und Entwicklung eines Regressions‐
modells zur kleinräumigen Bestimmung der PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen in Aachen 
• Untersuchung  der  statistischen  Zusammenhänge  zwischen meteorologischen  Größen  und 
der PM10‐Konzentration an  zwei unterschiedlich belasteten Standorten  sowie Entwicklung 
von Modellansätzen  für  die  Ableitung  der  PM10‐Tagesmittelwerte  aus meteorologischen 
Parametern 
• Analyse regionaler PM10‐Verteilungsmuster und Entwicklung eines Interpolationsmodells zur 
Echtzeit‐Interpolation der PM10‐Konzentrationen in der Euregio Maas‐Rhein 
Die  Ergebnisse der mobilen Messungen untermauern die  These  einer hohen  kleinräumigen Varia‐
bilität urbaner Feinstaubkonzentrationen (Kapitel 3 und 4), die bei der PM10‐Fraktion stärker ausge‐
prägt  ist als bei  feineren PM2.5‐Partikeln. Die Höhe der urbanen Feinstaubkonzentration  zeigt vor 
allem  eine  Abhängigkeit  von  der  Intensität  des  Verkehrsaufkommens,  den  kleinräumigen  Venti‐
lationsbedingungen sowie dem Vorkommen von Vegetation. Diese drei Einflussgrößen wurden durch 
räumliche Prädiktoren repräsentiert und bildeten die Grundlage für die geostatistische Modellierung 
der PM10‐ und PM2.5‐Konzentrationen  im urbanen Raum.  Im Untersuchungsgebiet Aachen konnte 
der Kfz‐Verkehr eindeutig als Hauptverursacher urbaner Feinstaubzusatzbelastung und als wichtigste 
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Steuerungsgröße  der  räumlichen  PM10‐  und  PM2.5‐Variabilität  identifiziert  werden,  was  anhand 
eines  starken  Zusammenhangs  zwischen  Verkehrsintensität  und  Feinstaubkonzentrationen  zu 
erkennen war. 
Auf Basis dieser Ergebnisse wurde ein Regressionsmodell für die kleinräumige Prognose der urbanen 
Feinstaubverteilung entwickelt (Kapitel 5), wobei gezeigt werden konnte, dass die Verwendung von 3 
Prädiktoren  (Konzentrationsprofil,  Gebäudedichte,  Grünflächendichte)  für  die  Modellierung  hin‐
reichend  ist,  sofern  diese  sorgfältig  ausgewählt  werden.  Die  Validierung  des  Regressionsmodells 
wurde  für die Messwerte von 5 mobilen Kampagnen durchgeführt und  zeigt  insgesamt eine hohe 
Übereinstimmung  zwischen  modellierten  und  gemessenen  Konzentrationen.  Hierbei  konnte 
nachgewiesen werden, dass das Regressionsmodell  in der Lage  ist, die mittlere PM10‐ und PM2.5‐
Konzentrationsverteilung  im  urbanen  Raum  kleinräumig  abzubilden.  Durch  die  Formulierung  des 
Einflusses  verkehrsbedingter  Emissionen  in  Form  von  nur  einem  Prädiktor  wird  gegenüber  der 
Verwendung  mehrerer  Prädiktoren  die  Nachvollziehbarkeit  des  Regressionsmodells  sowie  die 
Übertragbarkeit des Modellprinzips auf andere Städte erleichtert. Hierbei wird aufgrund der hohen 
Diversität  urbaner  Räume  erwartet,  dass  die  Anwendung  der Modellstruktur  auf  andere  Städte 
grundsätzlich  möglich  ist,  sofern  eine  Neubestimmung  bzw.  Optimierung  der  Regressions‐
koeffizienten auf Basis mobiler oder stationärer Messungen an unterschiedlich belasteten Punkten 
stattfindet. 
Es  konnte  nachgewiesen  werden,  dass  die  zeitliche  Variabilität  der  PM10‐  und  PM2.5‐Konzen‐
trationen  im  urbanen  Raum  die  räumliche  Variabilität  übertrifft  (Kapitel  4)  und  dass  die  zeitliche 
Variabilität der Feinstaubkonzentration vor allem eine Funktion meteorologischer Einflussgrößen ist, 
so dass auf deren Basis ein hoher Anteil der zeitlichen PM10‐Varianz erklärt werden kann (Kapitel 6). 
Höchste  urbane  PM10‐Hintergrundkonzentrationen  wurden  in  Zusammenhang  mit  östlichen 
Anströmrichtungen bei  geringen Windgeschwindigkeiten und  länger  anhaltenden Trockenperioden 
beobachtet.  An  der  innerstädtischen  Verkehrsstation  „Aachen‐Wilhelmstraße“  wurden  darüber 
hinaus  lokale Einflüsse  in Verbindung mit den mikroskaligen Strömungsverhältnissen  innerhalb der 
Straßenschlucht nachgewiesen, die die PM10‐Zusatzkonzentration des Standortes  steuern. Auf der 
Grundlage dieser Erkenntnisse wurden Modelle zur Ableitung der urbanen bzw. suburbanen PM10‐
Konzentrationen aus vorwiegend meteorologisch bedingten Steuerungsgrößen entwickelt, wobei ein 
nicht‐linearer Modellansatz gegenüber einem  linearen Modell als überlegen  identifiziert wurde. Die 
nicht‐linearen  multivariaten  Zusammenhänge  zwischen  verschiedenen  meteorologischen  Para‐
metern  (z.B. Windgeschwindigkeit,  Niederschlag,  Länge  von  Trockenperioden)  und  der  Höhe  der 
Feinstaubkonzentration erfordern den Einsatz eines entsprechenden Modells (z.B. Neuronales Netz), 
welches  in  der  Lage  ist,  diese  Effekte  im  Zuge  eines  Trainingsprozesses  zu  „erlernen“  und  zu 
reproduzieren. Die Vorteile des nicht‐linearen Modells sind insbesondere auch bei deutlich erhöhten 
PM10‐Konzentrationen  über  dem  EU‐Tagesgrenzwert  im  Zusammenhang  mit  austauscharmen 
Wetterlagen evident. 
In Kapitel 7 konnte gezeigt werden, dass die  regionalen PM10‐Verteilungsmuster zu einem großen 
Anteil durch Landnutzungs‐ und Emissionsdaten erklärt werden können, wodurch es möglich war, ein 
Interpolationsmodell  der  regionalen  Skala  zu  entwickeln,  welches  diese  Informationen  bei  der 
Erstellung  von  Echtzeit‐Karten  der  PM10‐Konzentration  einbezieht.  Der  lokale  Anteil  an  der 
Konzentration  wird  durch  einen  Indikator  repräsentiert,  der  die  lufthygienischen  Einflüsse 
verschiedener Emittenten mit den Ausbreitungsbedingungen, die aus Landnutzungsdaten abgeleitet 
9   Fazit 
147 
werden,  verbindet. Das  Interpolationsmodell berücksichtigt  sowohl diese  lokalen  Einflüsse  auf die 
PM10‐Konzentration als auch  regionale Konzentrationsgradienten, die  z.B. als Folge von Advektion 
belasteter Luftmassen oder aufgrund topographischer Einflüsse auftreten können. Auf dieser Grund‐
lage werden innerhalb des Modellgebietes Euregio Maas‐Rhein aktuelle Karten der PM10‐Verteilung 
mit  einer  Auflösung  von  1x1 km²  erzeugt.  Es  wird  erwartet,  dass  das  im  Rahmen  der  Arbeit 
entwickelte Modellprinzip auf andere, ggf. auch größere Regionen unter Verwendung der gleichen 
oder vergleichbarer Geodaten übertragbar ist. 
Die  vorgestellten  statistischen  bzw.  geostatistischen Modellierungsverfahren  zur  räumlichen  und 
zeitlichen Prognose der Feinstaubkonzentration stellen Alternativen zu physikalischen Modellen dar, 
wobei zum einen die geringe Anforderung an Rechenkapazität bei der statistischen Modellierung als 
vorteilhaft betrachtet wird. Zum anderen  ist die Abhängigkeit der Modellqualität von der Güte der 
Eingabeparameter,  insbesondere  der  Emissionsdaten  bei  der  statistischen  Modellierung  deutlich 
geringer, da  in das „Modelltraining“ die tatsächlich gemessenen Konzentrationen eingehen und die 
Grundlage für Konzentrationsprognosen bilden. Die Gefahr einer systematischen Unter‐ oder Über‐
schätzung, z.B. aufgrund fehlerhafter oder unvollständiger Emissionsdaten wird somit verringert. 
Sowohl bei der räumlichen als auch zeitlichen Prognose urbaner Feinstaubkonzentrationen müssen 
allerdings  auch  die  Grenzen  der  Modellierbarkeit  genannt  werden.  So  ist  vor  allem  im  stärker 
belasteten  innerstädtischen Raum eine nicht erklärte Restvarianz der Modelle festzustellen, die z.T. 
auf  räumlich  oder  zeitlich  nichtstationäre,  nicht  meteorologische  und  nicht  prognostizierbare 
Einflüsse wie z.B. Schwankungen des Verkehrsaufkommens oder nicht quantifizierbare episodische 
Emissionen  wie  Baustellenaktivitäten  zurückgeführt  werden  kann.  Diese  Einflussfaktoren machen 
sich  in Form eines „weißen Rauschens“ bzw. einer unerklärten raumzeitlichen Varianz  in den Mess‐
werten  bemerkbar,  die  zu  Unsicherheiten  bei  der  Abschätzung  der  Konzentrationen  und  ihrer 
Modellierung führt. 
In  Kapitel  8  wurde  eine  Reihe  lufthygienischer  Maßnahmen  diskutiert,  wobei  die  Senkung  der 
urbanen  Emissionen,  insbesondere  des  Straßenverkehrs  als  effektivste Maßnahme  zu  nennen  ist. 
Neben  verkehrsbezogenen  Maßnahmen  sind  vor  allem  die  Förderung  der  Ventilation  durch 
Frischluftschneisen  bzw.  der  Zufuhr  unbelasteter  Luft  durch  reliefbedingte  Kaltluftströme  als 
wirksame Maßnahmen hervorzuheben. Vor allem bei partikulären Schadstoffen ist zudem ein großes 
lufthygienisches Verbesserungspotential durch Anpflanzung geeigneter Vegetation gegeben. 
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Untersuchung und Modellierung der raumzeitlichen Variabilität urbaner und regionaler 
Feinstaubkonzentrationen 
 
Die  Doktorarbeit  verfolgt  das  Ziel,  den  empirischen  Kenntnisstand  zur  raumzeitlichen  Feinstaub‐
verteilung durch kleinräumige mobile Messungen  sowie verschiedene Analysen zu verbreitern und 
Ansätze  für  die Modellierung  und  Prognose  der  urbanen  und  regionalen  Feinstaubvariabilität  zu 
entwickeln. Hierbei steht die Frage der Verteilungsmuster urbaner Feinstaubkonzentrationen (PM10 
und  PM2.5)  und  ihrer  Steuerungsfaktoren  im  Mittelpunkt.  Darüber  hinaus  wird  die  Rolle 
meteorologischer Einflüsse hinsichtlich der zeitlichen Variabilität urbaner Feinstaubkonzentrationen 
untersucht.  Neben  der  urbanen  Feinstaubverteilung  wird  die  regionale  PM10‐Konzentrations‐
variabilität  in Abhängigkeit von Emissionen und Landnutzung untersucht. Auf Grundlage der Ergeb‐
nisse werden  verschiedene  statistische  und  geostatistische Ansätze  zur  räumlichen  und  zeitlichen 
Modellierung der Feinstaubkonzentration entwickelt. Die Ergebnisse der mobilen Messungen zeigen 
eine hohe kleinräumige Variabilität urbaner Feinstaubkonzentrationen, wobei die Höhe der Konzen‐
tration vor allem eine Abhängigkeit von der Intensität des Verkehrsaufkommens, den kleinräumigen 
Ventilationsbedingungen sowie dem Vorkommen von Vegetation zeigt. Auf Basis der kleinräumigen 
Messungen findet die Entwicklung eines Regressionsmodells statt, welches die urbanen PM10‐ und 
PM2.5‐Konzentrationsverteilungen  im  Aachener  Stadtgebiet  räumlich  hochaufgelöst  herleitet. Das 
Regressionsmodell berücksichtigt als räumliche Prädiktoren sowohl verkehrsbedingte Emissionen als 
auch  die  Beeinflussung  der  Ausbreitungsbedingungen  durch  Gebäude  sowie  Entfernungsprozesse 
von  Partikeln  durch  Vegetation.  Die  Validierung  des  Modells  zeigt  ein  hohes  Maß  an  Überein‐
stimmung zwischen gemessenen und modellierten Feinstaubkonzentrationen. Auf Basis der Modell‐
ergebnisse  wird  eine  Abschätzung  der  Bevölkerungsexposition  gegenüber  PM10  und  PM2.5  im 
Aachener Stadtgebiet durchgeführt. Auf der Grundlage von Analysen meteorologischer Einflüsse auf 
die  zeitliche  Variabilität  urbaner  und  suburbaner  Feinstaubkonzentrationen  werden  lineare  und 
nicht‐lineare Modelle entwickelt, um die PM10‐Konzentrationen an zwei unterschiedlich belasteten 
Standorten  zu  prognostizieren.  Für  den  regionalen  Untersuchungsraum  Euregio Maas‐Rhein wird 
darüber hinaus ein Interpolationsmodell entwickelt, welches sowohl  lokale  lufthygienische Einflüsse 
in  Form  von  Emissionen  und  Landnutzung  berücksichtigt,  als  auch  regionale  Konzentrations‐
gradienten  abbildet. Das  Interpolationsmodell  erzeugt  Karten  der  aktuellen  PM10‐Konzentrations‐
verteilung  in  der  Euregio  Maas‐Rhein  und  zeigt  eine  hohe  Übereinstimmung  mit  gemessenen 
Konzentrationen.  Die  Arbeit  wird  abgeschlossen  mit  einer  Diskussion  von  Maßnahmen  zur 
Verbesserung  der  urbanen  Luftqualität.  Hierbei  werden  neben  der  Senkung  verkehrsbedingter 
Emissionen vor allem die Förderung der Ventilation und der Zufuhr unbelasteter Frischluft sowie die 
Anpflanzung  geeigneter  Vegetation  als  wirksame  Maßnahmen  hervorgehoben,  um  die  urbane 
Feinstaubbelastung zu senken.   
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Abstract 
 
Investigation and modelling of the spatio‐temporal variability of urban and regional particulate 
matter concentrations 
 
The doctoral thesis pursues the objective of an  improvement of the state of knowledge concerning 
the spatio‐temporal distribution of particulate matter  (PM) concentrations by means of small‐scale 
mobile measurements and various analyzes. Furthermore, the development of modelling approaches 
for the prediction of urban and regional particulate matter levels is discussed. In this connection, the 
spatial patterns of urban particulate matter concentrations (PM10, PM2.5) and their  influences are 
focused on.  In addition,  the  impact of meteorological  factors on  the  temporal variability of urban 
PM10 concentrations  is  investigated. Besides the urban particulate matter distribution, the regional 
PM10 variability as a function of emissions and land use is addressed. The findings form the basis for 
the development of  several  statistical  and  geo‐statistical  approaches  for  the  spatial  and  temporal 
modelling of PM levels. The results of the mobile measurements show a high small‐scale variability of 
urban PM concentrations. The  level of concentrations  is mainly dependent on  the  traffic  intensity, 
the small‐scale ventilation conditions and  the occurrence of vegetation. On  the basis of  the small‐
scale measurements the development of a regression model is conducted, which derives the spatial 
PM10 and PM2.5 distributions within  the city of Aachen at a high spatial resolution. As predictors, 
the regression model takes  into account traffic‐related emissions as well as the  impact of buildings 
on dispersion  conditions  and  the  removal of particles by  vegetation.  The  validation of  the model 
shows a high level of agreement between measured and modelled PM concentrations. On the basis 
of the model results the population exposure against PM10 and PM2.5 is estimated for the city area 
of Aachen. Based on analyzes of meteorological  influences on the temporal variability of urban and 
suburban PM concentrations, different linear and non‐linear models are developed for the prediction 
of  PM10  levels  at  two  sites with  different  pollution  levels.  Additionally,  for  the  regional  area  of 
investigation, the Euregio Maas‐Rhine, an interpolation model is developed, which takes into account 
local influences on air quality such as emissions and land cover and furthermore reproduces regional 
concentration gradients. The  interpolation model creates maps of the current distribution of PM10 
concentrations  in  the  Euregio  Maas‐Rhine  showing  a  high  level  of  agreement  with  measured 
concentrations. The  thesis  is completed with a discussion of measures  improving urban air quality. 
Besides  the  reduction  of  traffic‐related  emissions,  especially  the  advancement  of  ventilation  and 
supply  of  clean  air  as  well  as  the  planting  of  suitable  vegetation  are  emphasized  as  effective 
measures towards a reduction of urban particulate air pollution. 
